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El Cinturón Hortícola Platense (CHP) se ubica en el noreste de la Provincia de 
Buenos Aires, presenta una superficie de 3.709 hectáreas, una producción de 78.000 
toneladas/año y abastece de verduras a 14 millones de personas; se considera una de 
las regiones productivas más importante del país. El modelo de producción hortícola 
responde a un modelo dependiente de insumos, basado en la implementación de 
invernaderos y uso intensivo de agroquímicos. El uso de plaguicidas en Argentina se 
incrementó de 39 millones de kilogramos en 1991 a 336 millones de kilogramos en el 
2011, y el consumo de fertilizantes de 400 mil toneladas en los años 90’ a más de 3 
millones de toneladas en 2013. En el CHP se utilizan más de 160 productos diferentes,  
los insecticidas representan aproximadamente el 50% del total de los agroquímicos 
utilizados. 
El objetivo del presente trabajo de tesis es estudiar el efecto del uso de 
agroquímicos sobre organismos acuáticos en arroyos de cuencas con actividad 
hortícola intensiva del Cinturón Hortícola Platense. 
 Se estudió el ciclo de vida de Simocephalus vetulus con el objetivo de 
establecer un cultivo semipermanente para esta especie y poder desarrollar 
experimentos de toxicidad en laboratorio. Se realizó un ensayo de crecimiento bajo 
dos temperaturas contrastantes, se determinaron los parámetros poblacionales y se 
establecieron metodologías de mantenimiento y separación de neonatos para los 
ensayos. Se determinó la concentración letal 50% (CL50) de los plaguicidas más 
utilizados: cipermetrina, lambdacialotrina, clorpirifos, y glifosato (principios activos y 
formulados comerciales) en S. vetulus. Estos valores, en ocasiones menores a las 
concentraciones registradas en la bibliografía en arroyos pampeanos, sugirieren la 
ocurrencia de efectos agudos sobre la población residente de S. vetulus. Se comparó 
la sensibilidad de S. vetulus  con otras especies de crustáceos para evaluar su utilidad 
como modelo para ensayos de toxicidad. La sensibilidad de S. vetulus fue mayor que 
organismos comúnmente utilizados como indicadores de contaminación en el 
hemisferio norte, como por ejemplo Daphnia magna, para todos los compuestos. En 
particular, S. vetulus mostró la menor CL50 para lamdacialotrina y glifosato de las 
especies de distribución local. Simocephalus vetulus resulta de gran utilidad en la 
realización de ensayos de toxicidad y como modelo para la evaluación de riesgo en los 
ambientes pampeanos.  
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Se realizaron ensayos para evaluar los efectos de repetidos pulsos efímeros de 
toxicidad de lambdacialotrina y cipermetrina (formulados comerciales) sobre S. vetulus 
a nivel organísmico y poblacional. Se realizaron tres experimentos, los organismos 
fueron expuestos durante 60-90 minutos a diferentes concentraciones de 
lambdacialotrina o cipermetrina, fueron transferidos a agua limpia y se realizó un 
seguimiento diario. Estas exposiciones breves se repitieron cada 7 días a lo largo de 
los experimentos. Se determinó que S. vetulus sobrevive a pulsos efímeros de 
exposición a concentraciones hasta 5 veces mayores a los valores de CL50 de 
lambdacialotrina y cipermetrina, pero se registran efectos posteriores. Se determinó 
que organismos expuestos a repetidos pulsos efímeros de lambdacialotrina 
presentaron una disminución de la longevidad posterior a la exposición. Organismos 
expuestos a repetidos pulsos breves de cipermetrina presentaron menor tasa de 
alimentación, fecundidad acumulada, tasa de reproducción y tasa de incremento 
poblacional (r) y, exceptuando este último parámetro, los efectos se observaron en 
organismos expuestos a concentraciones hasta 10 veces menores a los valores de 
CL50. Los resultados indican que una población residente, expuesta a pulsos efímeros 
de toxicidad disminuirá su densidad, y que distintas especies de invertebrados se 
verán afectadas de manera diferencial debido a su diferente sensibilidad, resultando 
en cambios en la estructura de la comunidad.  
Se estudió el ensamble de invertebrados asociados a la vegetación, las 
concentraciones de nutrientes en agua y plaguicidas en sedimento y el porcentaje de 
horticultura en la cuenca de 4 arroyos ubicados en el Cinturón Hortícola Platense: San 
Juan, Martín, Gato y El Sauce, y se compararon con otros cuatro arroyos considerados 
como arroyos de referencia, (sin actividad hortícola en sus cuencas): Sin Nombre, 
Buñirigo, Morales y Destino, los dos primeros se localizan en cuencas con uso del 
suelo ganadero sobre pasturas naturales y los 2 últimos ubicados en la reserva de la 
biosfera Parque Costero del Sur. Se realizaron en total 11 muestreos en la época de 
mayor aplicación de agroquímicos de Octubre de 2014 a Marzo de 2017.  
Las concentraciones de nutrientes en los arroyos hortícolas fueron 
significativamente mayores que en los arroyos de referencia, y estuvieron 
positivamente correlacionadas con el porcentaje de horticultura en la cuenca. Las 
concentraciones y la frecuencia de detección de plaguicidas fue mayor en arroyos 
hortícolas, y las concentraciones de plaguicidas se correlacionaron con las 
concentraciones de nutrientes. Estos resultados sugieren un origen común: las 
aplicaciones en los cultivos adyacentes, que son incorporadas a los arroyos en 
coincidencia con los eventos de escorrentía superficial posteriores. 
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Los ensambles de invertebrados asociados a la vegetación en arroyos hortícolas 
fueron significativamente diferentes a los ensambles de los arroyos de referencia. Los 
sitios hortícolas presentaron menor riqueza y densidad de invertebrados y ensambles 
caracterizados por colémbolos (principalmente Entomobryoidea), Dugessidae e 
Hirudinea, mientras que los arroyos de referencia se caracterizaron por su mayor 
riqueza y densidad y mayor abundancia de S. vetulus, Hyalella y Baetidae. 
Trichoptera, Decapoda y Caenis, considerados sensibles a los plaguicidas, 
aparecieron sólo en sitios de referencia. La riqueza y la diversidad se correlacionaron 
negativamente con las concentraciones de nutrientes y el porcentaje de horticultura en 
la cuenca. Del mismo modo, la riqueza se correlacionó negativamente con las 
concentraciones de plaguicidas. La abundancia de S. vetulus, Hyalella y Baetidae, 
además, se correlacionaron negativamente con el porcentaje de horticultura en la 
cuenca, mientras que la de Entomobryoidea y Dugessidae se correlacionaron 
positivamente. Se concluye que el uso de agroquímicos en la horticultura modifica la 
composición y la estructura del ensamble de invertebrados por pérdida de organismos 
sensibles y aumento de la densidad de grupos taxonómicos tolerantes. Las 
concentraciones de nutrientes en los arroyos, la menor riqueza de taxones y la 








The “Cinturón Hortícola Platense” (CHP) is located in the northeast of Buenos 
Aires province, the area measures 3,746 hectares, produces 78,360 tons per year and 
supplies vegetables for 14 million people; it is considered one of the most important 
productive region in the country. The horticulture production system response to an 
input-dependent cropping system based on greenhouse technology and agrochemicals 
intensive use. Pesticide use has increased from 39 million kilograms in 1991 to 336 
million in 2011, and fertilizer consumption from 400,000 to above 3 million tons in 2013. 
One hundred and fifty different products are being used; insecticides represent roughly 
50% of the total consumption.  
The aim of the current study is to assess the effect of agrochemical use on 
aquatic organisms in streams with horticultural basins from the Cinturón Hortícola 
Platense.  
The life cycle of Simocephalus vetulus was studied in order to establish a 
semipermanent culture for this specie and to develop laboratory toxicity essays. A 
growth essay was performed under two different temperatures, population parameters 
were determined and maintenance and neonates handling procedures for toxicity tests 
were stablished. The lethal concentration 50% (LC50) of the most commonly used 
pesticides: cypermethrin, lambdacyhalothrin, chlorpyrifos and glyphosate (active 
ingredients and formulations) for S. vetulus were determined. The LC50 were 
occasionally lower than the reported concentrations in the literature for pampean 
streams, suggesting the occurrence of acute effects over the resident population of S. 
vetulus. The sensitivity of S. vetulus was compared with the sensitivity of other 
crustacean species in order to evaluate its suitability as model organism for toxicity 
testing. The sensitivity of S. vetulus was higher than that for other commonly used 
species, such us Daphnia magna, for all compounds. In particular, S. vetulus showed 
the lowest LC50 value for lambdacyhalothrin and glyphosate of the local species. 
Simocephalus vetulus is suitable for toxicity testing and as model species for risk 
assessment in pampean streams.  
Bioessays were performed in order to assess the effects of repeated ephemeral 
toxicity pulses of lambdacyhalothrin and cypermethrin (formulations) on S. vetulus at 
individual and population levels. Three experiments were conducted; organisms were 
exposed 60-90 minutes to different concentrations of lambdacyhalothrin or 
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cypermethrin, transferred to clean water and counted daily. These short expositions 
were repeated every 7 days along the experiment. Simocephalus vetulus survived to 
pulse exposures at concentrations up to five times the lambdacyhalothrin or 
cypermethrin LC50 values, but showing later effects. Organisms exposed to repeated-
ephemeral toxicity pulses of lambda-cyhalothrin showed decreased longevity following 
expositions. Organisms exposed to repeated ephemeral toxicity pulses of cypermethrin 
showed lower feeding rate, cumulative fecundity, reproduction rate and population 
increase rate (r), and except for the latter, these effects were registered in organisms 
exposed to concentrations up to 10 times lower than the LC50 values. Present results 
indicate that a resident population exposed to ephemeral toxicity pulses would 
decrease its density, and different species would be affected differently because of its 
different sensitivity, resulting in changes on community structure.  
The assemblage of macrophyte-associated invertebrates, nutrient concentrations 
in water, pesticide concentrations in sediments and horticulture land use proportion in 
the basin were studied in four streams located in the CHP: San Juan, Martín, Gato and 
Sauce; and were compared with another four considered as reference streams (without 
horticulture land use in their basins): Sin Nombre, Buñirigo, Morales and Destino, the 
first two located in extensive livestock basins and the other two located in a UNESCO 
Biosphere Reserve “Parque Costero del Sur”. A total of 11 samplings were performed 
in the main agrochemicals application period, from October 2014 to March 2017.  
Nutrient concentrations in horticultural streams were significantly higher than in 
the reference streams, and were positive correlated to the horticulture percentage in 
the basin. Pesticide detection frequency and concentrations were higher in horticultural 
streams, and pesticides concentrations were correlated to nutrient concentrations. 
These results suggest a common source: adjacent crop applications entering into 
streams in coincidence with surface runoff events.  
Invertebrate assemblages in horticultural streams were significantly different to 
assemblages of reference streams. Horticultural sites showed lower richness and 
density, and assemblages characterized by Collembola (mainly Entomobryoidea), 
Dugessidae and Hirudinea, while reference sites showed higher richness and density, 
and higher abundances of S. vetulus, Hyalella and Baetidae. Trichoptera, Decapoda 
and Caenis, considered sensitive to pesticides, appeared only in reference streams.  
Richness and diversity were negatively related to nutrient concentrations and 
horticulture percentage in the basin. In the same way, richness was negatively related 
to pesticide concentrations. Also, S. vetulus, Hyalella y Baetidae were negatively 
related to horticulture percentage in the basin, while Entomobryoidea and Dugessidae 
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were positively related. It is concluded that agrochemical use in horticulture changes 
the invertebrate assemblage structure and composition because of the loss of sensitive 
species groups and the increase of tolerant taxones. Nutrient concentrations in 
streams, lower taxa richness and abundances of S. vetulus, Hyalella and Baetidae are 





















I. El Cinturón Hortícola Platense 
 
El periurbano es el área de transición entre la zona urbana y la zona rural, es un 
territorio productivo, residencial y de servicios que se sitúa alrededor de las ciudades; 
dentro del periurbano se emplazan los denominados cinturones verdes, donde se 
desarrolla la horticultura (Barsky 2010). En Argentina se estima una producción 
hortícola anual de entre 8 y 10 millones de toneladas en una superficie aproximada de 
500.000 hectáreas, representando el 1,5% de la superficie productiva del país 
(Fernández Lozano 2012). El principal destino de la producción hortícola es el 
mercado interno, abasteciendo de verduras y hortalizas frescas a la población durante 
todo el año.  
El Cinturón Hortícola Platense (CHP) se ubica en el partido de La Plata dentro de 
la región bonaerense, pertenece al Cinturón Verde o Área Hortícola Bonaerense, y 
linda con las regiones productivas de Florencio Varela y Berazategui. Las principales 
hortalizas cultivadas en el CHP son (por orden de cantidad de producción): lechuga, 
tomate, alcaucil, acelga, espinaca, choclo, pimiento, brócoli y repollo, entre otras 
(Sarandón et al. 2015).  
El Cinturón Hortícola Platense comenzó a desarrollarse en el año 1882 junto con 
la fundación de la ciudad de La Plata, donde se delimitaron el casco urbano y la zona 
de quintas y chacras en los alrededores de la ciudad. Entre fines del siglo XIX y 
principios del siglo XX llegaron inmigrantes europeos, entre ellos, españoles, 
portugueses e italianos, que constituyeron las poblaciones núcleo del cinturón. El 
crecimiento del CHP estuvo directamente relacionado con el aumento demográfico 
que tuvo lugar en las ciudades desde la década del ’30 al ’60 debido a  políticas 
favorables de empleo en las mismas, y a la reducción de la demanda de mano de obra 
en el campo, entre otras (García 2010). Las poblaciones urbanas en ascenso 
generaron cada vez más demanda de alimentos frescos para el consumo cotidiano 
(Villulla 2006). En los ’70 se produce una expansión generalizada de la actividad por 
profundas transformaciones tecnológicas (mecanización, agroquímicos, híbridos, riego 
localizado) (García 2010) y por una gran inmigración de horticultores bolivianos 
(Barsky y Vio 2007). A partir de la década del ’90 se incorporó la técnica del 
invernáculo, permitiendo un mayor rendimiento, calidad, seguridad de la cosecha y 
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competencia económica, lo que le permitió al CHP diferenciarse ante un mercado 
sobreofertado (García 2010). 
En la actualidad, los datos oficiales disponibles sobre la superficie y producción 
del Cinturón Hortícola Platense corresponden al Censo Hortiflorícola Bonaerense del 
año 2005 (CHFB 2005), donde se determinó una superficie de 3709 ha y una 
producción de 78360 toneladas por año; la superficie bajo cubierta corresponde al  
80% del total de la superficie del Cinturón Verde Bonaerense, del cual forma parte. En 
los últimos años se observa un incremento de la superficie cultivada y del número de 
invernaderos construidos pero no se cuenta con información actualizada. Según 
estimaciones, representa el 60-70% de la producción de la región bonaerense, 
fundamentalmente la producción bajo cubierta (Argerich y Troilo 2010, García 2011). 
El Cinturón Hortícola Platense produce entre el 60% y 90% de la verdura fresca que 
consume la Ciudad Autónoma de Buenos Aires y alrededores (Benencia 2002), 
estimado en 14 millones de personas; esto hace que  sea considerado como la región 
de producción más importante del país (García 2012) junto con el de General 
Pueyrredón (Sarandón et al. 2015).  
Como contraparte, el Cinturón Hortícola Platense, como muchas regiones 
frutihortícolas del país, está inmerso en una profunda problemática social y económica. 
La producción hortícola se realiza principalmente por agricultores familiares, que 
comprenden entre 5.000 y 9.000 familias (Defensoría del Pueblo 2018) y la mayoría 
reside en la zona de producción (según el CHFB, el 85% de los productores viven y 
trabajan en el establecimiento).  
Una de las principales problemáticas es la falta de acceso a la tierra. El último 
censo indicó que más del 50% de los establecimientos hortícolas de La Plata son 
arrendados (CHFB 2005). El crecimiento de la población y la constante expansión del 
área urbana producen un desplazamiento del área agrícola hacia las periferias y se 
produce una revalorización de la tierra. Barsky (2005) denomina a la zona periurbana 
como “cinturones de especulación inmobiliaria”, ya que su valor está sujeto al mercado 
inmobiliario y produce que, por ejemplo, el monto del arrendamiento en La Plata sea 
mayor al del resto de la región hortícola bonaerense (García 2014). Este es uno de los 
principales aspectos que condicionan las posibilidades de mejoramiento de las 
condiciones habitacionales, la planificación de los cultivos y la transición hacia un 
modelo de producción más sustentable. 
Otra problemática es la condición de vida y trabajo de los agricultores familiares 
(García y Lemmi 2011). Según García (2015) el éxito del modelo productivo del 
Cinturón Hortícola se debe no sólo a la incorporación de la técnica de invernáculo, sino 
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que se sustenta en la total precarización de sus trabajadores: trabajos no formales con 
salarios muy bajos y con nulas condiciones de infraestructura (servicios de luz, agua, 
pavimentación, recolección de residuos). Sumado a esto, las viviendas son precarias, 
no hay acceso a servicio de agua potable o cloacas (Moreyra et al. 2012), y además, 
los trabajadores y sus familias están en contacto directo con los agroquímicos que son 
utilizados en los cultivos, lo que incrementa el riesgo para su salud.  
A lo anterior, se suma la problemática de la comercialización, y particularmente 
el problema del transporte de la producción. El circuito comercial  comprende varios 
actores: los productores, los intermediarios, el mercado concentrador, el comercio 
minorista y los consumidores (Caracciolo 2016). La mayoría de productores no tienen 
los medios para el transporte de la cosecha hacia los mercados, por lo que dependen 
de la venta “a culata de camión”, vendiendo la producción a intermediarios quienes la 
venden al mercado concentrador y son quienes establecen el precio (Defensoría del 
Pueblo 2018); esta modalidad representa el 64% de la comercialización (Duré 2014) y 
conlleva al incremento en el precio de los productos y menores ganancias para los 
productores. 
En los últimos años se establecieron algunas políticas públicas para el desarrollo 
de la agricultura familiar y para promover mejores condiciones de trabajo y de vida. 
Por ejemplo, en el año 2009 se implementó el Monotributo Social Agropecuario: las 
familias productoras podían registrarse como trabajadores formales pudiendo acceder 
a una obra social y aportes jubilatorios, cuyo costo era absorbido por Desarrollo Social 
y por el Ministerio de Agricultura. En el año 2014 se creó la Secretaría de Agricultura 
Familiar para promover políticas para esta actividad (capacitaciones, desarrollo rural, 
promoción de economías regionales) (Boletín Oficial 2014), y en el año 2015 se 
promulgó la Ley N° 27.118 de Reparación Histórica de la Agricultura Familiar (Infoleg 
2015) donde se declara de interés público la agricultura familiar, campesina e 
indígena.  
Pese a los avances mencionados anteriormente, en la actualidad la problemática 
continúa vigente. En el año 2018 se reduce el aporte estatal del Monotributo Social 
Agropecuario y se disuelve la Secretaría de Agricultura Familiar mediante el decreto 
302/17 (Boletín Oficial 2018). Las organizaciones de productores plantean que la falta 
de acceso a la tierra es un impedimento para la implementación de una producción 
sustentable ya que los contratos de alquiler son de pocos años, impidiendo la 
planificación a largo plazo de los cultivos. Además, el costo elevado de la tierra 
promueve la intensificación del uso del suelo y una mayor demanda de insumos, para 
asegurar una cosecha que sustente el alquiler y los costos de producción (MTE Rural 
 16 
 
2017, UTT 2018). La Defensoría del Pueblo de la Provincia de Buenos Aires en su 
informe reciente (2018) reafirma que la dificultad del acceso a la tierra promueve la 
especulación inmobiliaria perjudicando a los productores, a los consumidores y 
ciudadanos. Esto se vincula con la calidad de vida de las familias agricultoras, el modo 
intensivo de producción y el deterioro ambiental.  
 
 
II. Uso intensivo de agroquímicos 
 
Se denomina agroquímico a cualquier compuesto o sustancia o mezcla de 
sustancias naturales o sintéticas utilizadas para controlar o evitar la acción de plagas o 
enfermedades agrícolas, incrementar el crecimiento de las plantas y proteger el 
producto cosechado, que permiten aumentar el rendimiento de la cosecha y la oferta 
de alimentos (García y Lazovski 2011). En este trabajo de tesis se considerarán 
agroquímicos tanto los plaguicidas (insecticidas, herbicidas, fungicidas) como los 
fertilizantes.  
El uso de agroquímicos en Argentina se incrementó durante los últimos años. El 
uso de plaguicidas aumentó de 39 millones de kilogramos en 1991 (Moltoni, 2012) a 
336 millones de kilogramos en el 2011 (CASAFE 2013). El consumo de fertilizantes 
siguió la misma tendencia, de 400.000 toneladas en los años 90’ a más de 3 millones 
de toneladas en 2013 (CIAFA 2017). Si bien estos datos corresponden en mayor 
medida a la agricultura extensiva (soja, trigo, maíz), el modelo de producción hortícola 
responde a un modelo generalizado de producción con un manejo altamente 
dependiente de insumos.  
La implementación del invernadero en la horticultura permitió ampliar la oferta de 
productos y el número de ciclos por año (hasta 6 en el caso de las hortalizas de hoja), 
lo que implicó un aumento generalizado en la frecuencia de aplicación tanto de 
fertilizantes como de pesticidas. A diferencia de la agricultura extensiva, donde el 87% 
de los agroquímicos más utilizados son herbicidas (el 65% corresponde al glifosato), 
en la horticultura se utiliza una mayor proporción de insecticidas, cercano al 52% 
(Pacheco y Barbona 2017).  
En el estudio realizado por la Defensoría de Pueblo de la Provincia de Buenos 
Aires (Sarandón et al. 2015) se determinó que en el Cinturón Hortícola Platense se 
aplican como fertilizantes urea, fosfato di o monoamónico, sulfato de calcio y 
diferentes mezclas. En cuando a plaguicidas se utilizan más de 160 productos, 
considerando herbicidas, insecticidas y fungicidas. Por ejemplo, en el cultivo de 
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tomate, se utilizan más de 60 principios activos diferentes como carbofuran, clorpirifos, 
cipermetrina, diazinon, tiametoxam, spinosad, entre otros; y junto al morrón son los 
cultivos de la zona que más productos utilizan. Dicho informe expone que los cultivos 
bajo cubierta presentan mayor índice de peligrosidad que los cultivos al aire libre, 
basándose en la cantidad, frecuencia y categoría toxicológica del principio activo 
utilizado. Además, señala que este tipo de producción intensiva genera un impacto 
más negativo para el hábitat y la vida silvestre en comparación con otras actividades 
productivas (ej. ganadería extensiva). 
En Argentina la elaboración, comercialización, distribución, almacenamiento y 
aplicación de agroquímicos se rigen por diferentes leyes, decretos y resoluciones de 
organismos estatales como el ex Ministerio de Agricultura, Ganadería y Pesca (actual 
Ministerio de Agroindustria), el ex Ministerio de Salud (actualmente Secretaría 
dependiente del Ministerio de Desarrollo Social), la Secretaría de Ambiente y 
Desarrollo Sustentable y el Servicio Nacional de Sanidad y Calidad Agroalimentaria 
(SENASA). Estos organismos también son responsables de las evaluaciones y registro 
de los distintos principios activos, de la autorización y control, y de las prohibiciones o 
restricciones de uso que correspondieran (Pórfido 2014). Particularmente en la 
provincia de Buenos Aires rigen la Ley Provincial N° 10699 (1998) y el Decreto 499/91 
(1991) (Manual Fitosanitario 2018), donde se indica que los productos fitosanitarios (es 
decir, agroquímicos) deben presentar una hoja de seguridad que indique la forma de 
uso, precauciones y peligrosidad y debe estar registrado y regulado por SENASA. 
Además, está prohibida la utilización y aplicación de productos sin una receta 
agronómica, la cual debe indicar tipo de producto, dosis, aplicación, condiciones del 
cultivo y condiciones climáticas. Esta legislación carece de control y resulta inaccesible 
a productores de bajos recursos, por lo que el manejo se realiza de manera 
convencional, con aplicaciones por calendario o por asesoramiento de los 
comerciantes y/o empresas de agroquímicos (Sarandón et al. 2015).  
Los plaguicidas más utilizados corresponden a los insecticidas cipermetrina 
(piretroide) y clorpirifos (organofosforado), y al herbicida glifosato. Los piretroides son 
sustancias sintéticas similares a las piretrinas, insecticidas naturales presentes en los 
crisantemos (Chrysantemum sp.), actúan como insecticidas de contacto que, una vez 
aplicados, no presentan movilidad dentro de la planta (Kahl 2013). Actúan sobre el 
sistema nervioso central, inhiben el cierre de los canales de sodio que generan el 
gradiente de carga del axón, impiden que la membrana se polarice y que vuelva al 
estado basal. Esto produce una actividad repetitiva en órganos sensoriales y según el 
tipo de piretroide, también en terminales nerviosas motoras y fibras musculares 
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esqueléticas, produciendo finalmente una parálisis en el organismo y posteriormente la 
muerte (Vijverberg y van den Bercken 1990).  
Los organofosforados son insecticidas de ingestión e inhalación, son absorbidos 
por la planta (cultivo) y actúa en los insectos plaga cuando los ingieren. Actúan sobre 
el sistema nervioso central, inhiben la enzima acetilcolinesterasa, encargada de 
degradar la acetilcolina, neurotransmisor responsable de propagar el impulso nervioso. 
Al inhibir la enzima de degradación, la acetilcolina se acumula y genera distintos 
efectos, como contracción muscular, depresión de la función motora y respiratoria 
(Reigart y Roberts 1999). Se produce una falla respiratoria y cardíaca, y 
posteriormente la muerte. Tienen una baja persistencia en el medioambiente pero son 
altamente tóxicos para mamíferos, aves y peces, entre otros (Kahl 2013). 
El glifosato es un fosfonato utilizado como herbicida no selectivo, se utiliza 
generalmente en forma de la sal N-fosfometilglicina. Es el producto activo del 
formulado Round Up® de Monsanto (2018) que se utiliza desde el año 1970 en todo el 
mundo. Su modo de acción es inhibir la enzima enolpiruvilsiquimato-3-fosfatosintasa 
(EPSPS), que se encuentra dentro de los cloroplastos y está implicada en la formación 
del ESP (precursor de aminoácidos aromáticos), por lo que su inhibición afecta la 
producción de  proteínas, hormonas, vitaminas y otros metabolitos, provocando la 
muerte de la planta por falta de nutrientes. El sitio activo de la enzima EPSPS es muy 
constante en plantas superiores y está ausente en animales, lo cual convierte al 
glifosato en un herbicida de amplio espectro. El glifosato forma complejos estables con 
los cationes en solución acuosa y es inmovilizado por adsorción en el suelo, por lo que 
el tiempo de residencia depende de la composición del suelo (Camino y Aparicio 
2010). Se ha demostrado que su producto de degradación, el ácido 
aminometilfosfónico (AMPA), presenta una alta toxicidad para invertebrados (Giesy et 
al. 2000) y efectos clastogénicos en linfocitos humanos (Mañas et al. 2009). 
Los agroquímicos utilizados en los cultivos pueden llegar a los arroyos por 
diferentes vías: accidental; por aplicación directa, cuando se utilizan herbicidas para 
eliminar “malezas” de los canales de drenaje o de los bordes de los arroyos; por deriva 
por el viento, ya que pueden haber pulverizaciones cercanas a los cuerpos de agua o 
aplicaciones aéreas; por escorrentía superficial, provocada por lluvias luego de las 
aplicaciones en los cultivos. Esta última es considerada una de las principales fuentes 
de contaminación por plaguicidas en cuerpos de agua superficiales, produciendo 
pulsos de toxicidad para la fauna residente (Schultz 2001, Jergentz et al. 2005, Mugni 
et al. 2011). El ingreso de los fertilizantes aumenta las concentraciones de nitrógeno y 
fósforo del agua de arroyos cercanos a cultivos y promueve el proceso de 
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eutrofización (Wetzel 1981), el incremento de la biomasa, cambios en la composición 
de especies de algas, fluctuaciones de pH y oxígeno disuelto, afectando la calidad del 
agua (Smith et al. 1999). 
Al ingresar a los cuerpos de agua los plaguicidas afectan a los sistemas en 
diferentes niveles de organización (Schäfer et al. 2011). Actúan sobre los organismos 
a nivel fisiológico (ej., cambios en la actividad enzimática o tasa metabólica), pudiendo 
derivar en un efecto individual (alteraciones en el crecimiento o en la reproducción). Si 
el efecto es importante y afecta a varios individuos, puede propagarse a nivel 
poblacional (cambio en la estructura de edades o en la tasa de crecimiento 
poblacional), incluso causando la desaparición o reemplazo de alguna especie (Egler 
et al. 2012, Liess et al. 2008, Schäfer et al. 2012); es así que pueden observarse 
cambios a nivel de la estructura de la comunidad y en los procesos ecosistémicos 
(Schäfer et al. 2012, Peters et al. 2013).  
Los ambientes acuáticos brindan numerosos servicios para la población: 
provisión de agua, energía, alimentos y recursos genéticos, purificación de agua, 
regulación del flujo, y también servicios culturales como educación, recreación, valor 
estético y sentido de pertenencia (Harrison et al. 2010). La modificación en las 
funciones de los ecosistemas puede afectar finalmente a los servicios ecosistémicos. 
Por ejemplo, el uso del suelo en las zonas altas puede afectar a las zonas bajas, 
reduciendo la disponibilidad de agua potable en centros urbanos (Jobággy 2011) y se 
puede alterar el régimen hidrológico causando la pérdida de naturalidad y conectividad 
y limitando la regulación de las inundaciones (Gómez et al. 2016). En particular, el uso 
de agroquímicos puede alterar la calidad del agua, tanto superficial como subterránea 
(Carpenter et al. 1997, Harrison et al. 2010), afectar la dinámica de descomposición de 
la materia orgánica modificando los niveles energéticos de los cuerpos de agua 
(Schäfer et al. 2012) y causar un riesgo potencial para la salud humana y ambiental 
(Sarandón et al. 2015). 
 
 
III. Herramientas de diagnóstico y evaluación 
 
Los estudios de riesgo ambiental se basan en general en datos provenientes de 
la determinación de la concentración letal 50% (CL50) de cierto compuesto para 
diferentes especies, llevada a cabo en condiciones definidas. La CL50 indica la 
concentración de un compuesto a la cual muere el 50% de los individuos expuestos 
luego de un cierto tiempo de exposición (Trautmann et al. 2001). Si bien estos estudios 
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resultan alejados de un escenario ambientalmente realista, son utilizados como 
información de base para desarrollar trabajos posteriores y como una primera 
aproximación de los efectos de los compuestos sobre los organismos. 
Existen protocolos estandarizados para llevar a cabo estas determinaciones 
(USEPA 1996, OECD 1998, OECD 2000, USEPA 2000, USEPA 2002) elaborados por 
organismos gubernamentales de diferentes países.  Muchas de las especies utilizadas 
en ellos no están presentes en nuestro medio: cladóceros de las especies Daphnia 
magna Straus 1820 y D. pulex Leydig 1860, y anfípodos como Gammarus pulex (L. 
1758) y Hyalella azteca (Saussure 1858). La toxicidad de un compuesto para esos 
organismos resulta de utilidad relativa en estudios de impacto ambiental para la fauna 
local, por lo que es importante evaluar el impacto de los agroquímicos con especies 
que sean sensibles y representativas de la fauna característica de los ambientes 
regionales. 
Para comprender el impacto de los agroquímicos en los ambientes naturales es 
necesario realizar estudios en condiciones ambientales complejas y realistas, donde 
las poblaciones interactúen entre sí, estén sometidas a otros factores que actúen 
simultáneamente y varíen en el tiempo y el espacio (Schulz 2004). En ese sentido, el 
estudio a campo de las comunidades acuáticas es importante y muy utilizado para 
evaluar el estado de los cuerpos de agua. 
Asimismo, es improbable abarcar una comunidad en su totalidad por lo que en 
estudios ecológicos se restringe el estudio a un grupo en particular (Begon et al. 
2006), definido a nivel taxonómico (ej. peces) o por su hábitat (ej. zooplancton). Los 
ensambles se definen como un conjunto de individuos de distintas especies sometidos 
a un esfuerzo de muestreo en un punto o área determinados (Magurran y McGill 
2011). Un ensamble cuya composición refleja las condiciones ambientales puede 
actuar como bioindicador del estado del ecosistema (Gerhardt 2002). En particular, los 
ensambles de invertebrados han sido reconocidos como uno de los más adecuados 
para evaluar el estado de los cuerpos de agua (Resh et al. 1995, Barbosa et al. 2001, 
Miserendino et al. 2011, Schäfer et al. 2011). La presencia/ausencia y la densidad de 
ciertos organismos pueden relacionarse con diferentes parámetros que caractericen la 
calidad del agua y así generar bioindicadores para evaluar el estado de los ambientes 
acuáticos (Barbour 1999, Miserendino y Pizzolón 1999, Rodrigues-Capítulo et. al, 
2001, Liess y Van der Ohe 2005). Estudios en la región comprueban que los 
ensambles de invertebrados resultaron buenos indicadores del uso del suelo agrícola 
(Jergentz et al. 2004, Solis et al. 2016, Solis et al. 2017).  
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La utilización de nuevos productos y la incorporación de nuevas tecnologías 
hacen que sea de suma importancia el estudio del impacto del uso de los mismos para 
adoptar normas de manejo adecuadas y establecer un modelo productivo con el 
menor riesgo ambiental posible. Relyea y Hoverman (2006) plantean que si se 
conocen los efectos letales y subletales se puede predecir cómo los plaguicidas 
cambian los atributos y densidades de las especies, y en consecuencia, cómo la 
comunidad y las funciones del ecosistema pueden verse modificadas. Moss (2008) 
señala que es importante estudiar de manera holística el impacto de las prácticas 
agrícolas ya que alteran a los ecosistemas en su conjunto. Es por eso que es 
importante realizar estudios en condiciones ambientalmente relevantes.  
La propuesta del presente trabajo de tesis consiste en realizar estudios 
complementarios a escala de laboratorio y campo, combinando el estudio de los 
efectos de plaguicidas a nivel de organismos y poblaciones con el de ensambles de 
comunidades de invertebrados acuáticos asociados a vegetación en arroyos de la 
zona hortícola, lo que permitirá generar información acerca del efecto del uso de 







































La utilización de agroquímicos en los cultivos del Cinturón Hortícola Platense 





1. La utilización de fertilizantes en cuencas donde su suelo se emplea con fines 
hortícolas intensivo contribuye al incremento de las concentraciones de nutrientes 
(nitrógeno y fósforo) y clorofila en las aguas superficiales. 
 
2. Los arroyos de cuencas con cultivos hortícolas presentan concentraciones 
de plaguicidas en rangos que producen efectos letales y sub-letales para los 
invertebrados acuáticos. 
 
3. Los pulsos de toxicidad de diferentes plaguicidas afectan la supervivencia, el 
crecimiento, y la reproducción de los organismos expuestos. 
 
4. La resultante final de la aplicación de agroquímicos sobre una comunidad 
compleja, formada por organismos de muy diferente sensibilidad, es un cambio en la 
composición y en la estructura del ensamble por pérdida de organismos sensibles y 







Objetivo general  
 
Estudiar el efecto del uso de fertilizantes y plaguicidas sobre fauna de 





-Estudiar el ciclo de vida de Simocephalus vetulus O.F. Müller y desarrollar una 
metodología para su utilización en ensayos de toxicidad. 
 
-Determinar la concentración letal (CL50) de los plaguicidas más utilizados en 
nuestro medio: clorpirifos, cipermetrina, lambdacialotrina y glifosato para el cladócero 
S. vetulus. 
 
-Comparar las CL50 determinadas para S. vetulus con las de otras especies y 
con las concentraciones determinadas en los arroyos. 
 
-Analizar los efectos de pulsos de toxicidad de los plaguicidas mencionados 
sobre parámetros del ciclo de vida y poblacionales de S. vetulus. 
 
-Determinar las concentraciones de nutrientes y plaguicidas en arroyos de 
cuencas con cultivos hortícolas intensivos y de arroyos de cuencas no asociadas a 
prácticas hortícolas considerados de referencia.  
 
-Caracterizar la estructura del ensamble de invertebrados acuáticos asociados a 









CAPÍTULO 1.  
Simocephalus vetulus como 











Los cladóceros, comúnmente denominados “pulgas de agua”, son crustáceos 
branquiópodos que habitan en los ambientes acuáticos. Son en general de tamaño 
pequeño, entre 0,2 y 3mm (sólo Leptodora llega a 18 mm) y es característico un 
caparazón univalvo comprimido lateralmente que encierra al cuerpo, pueden presentar 
una espina terminal o estar reducido. El cuerpo se divide en cabeza, que lleva un 
rostro y dos pares de antenas, y un tronco que presenta una segmentación reducida 
con el tórax y abdomen fusionados. Éste lleva de 4 a 6 pares de apéndices de tipo 
filopodiales, la parte posterior está recurvada y lleva un par de ganchos (fig. 1.1). La 
parte dorsal e interna del caparazón funciona como cámara de incubación. Las 
anténulas (primer par de antenas) son unirramosas con función sensorial y las antenas 
(segundo par) son birramosas generalmente con función natatoria. Es característico un 














Figura 1.1. Esquema de un cladócero. Modificado de Mc Mahon (2016). 
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Son organismos dioicos, la partenogénesis es la forma más común de 
reproducción y generalmente las poblaciones están dominadas por hembras. La 
producción de machos se da, en general, en condiciones desfavorables: aumento de 
la densidad poblacional, reducción del fotoperiodo, sequía, aumento ó disminución 
extrema de temperatura, reducción de la disponibilidad de alimento. En la 
reproducción sexual se producen huevos de resistencia denominados efipios que son 
capaces de resistir condiciones adversas (ej: bajas temperaturas, sequía), y dan lugar 
a una nueva población. Muchas especies presentan también cambios morfológicos 
estacionales, denominados ciclomorfosis (Brusca y Brusca 2005). Los cladóceros son 
en general filtradores no selectivos y detritívoros, existen depredadores y también 
parásitos. Habitan tanto en aguas continentales como marinas, en la zona pelágica, 
litoral y bentónica. Existen especies que viven en zonas húmedas de ambientes 
terrestres, incluso en ambientes subterreáneos (Forró et al. 2008). 
La filogenia del grupo está muy discutida. Fryer (1987) plantea que los 
cladóceros no constituyen un grupo natural, mientras que otros autores afirman el 
carácter monofilético del grupo soportado por caracteres morfológicos (Olesen 2000) y 
moleculares (Spears y Abele 2000, Stenderup et al. 2006). Se reconocen cuatro 
órdenes: Anomopoda, Onychopoda, Ctenopoda y Haplopoda. En la región Neotropical 
se registran 50 géneros y en Argentina 44 de ellos están presentes (Paggi 1995).  
La utilización de cladóceros en ensayos de laboratorio se debe a ciertas 
características que en su conjunto los hacen adecuados para desarrollar 
experimentos: tamaño pequeño; fácil observación, manipulación y cría; reproducción 
partenogenética que permite uniformidad en la respuesta; un ciclo de vida corto que 
permite el seguimiento completo de una cohorte; nivel trófico intermedio y sensibilidad 
a diversos compuestos (Castillo Morales 2004). Además, por su facilidad de cría, los 
cladóceros son muy utilizados como alimento vivo en la acuicultura (Das et. al. 2012). 
El desarrollo de un sistema de cultivo de un cladócero autóctono es un aporte 
importante tanto para el desarrollo de herramientas de monitoreo ambiental como para 
la acuicultura local.  
En los protocolos estandarizados se utilizan especies que no están presentes en 
nuestro medio, la especie de cladóceros más utilizada y mejor conocida es D. magna 
cuya distribución está restringida al hemisferio norte (Hebert 1978). Por otro lado, el 
cultivo de especies exóticas como D. magna representa una potencial amenaza para 
la fauna autóctona. La introducción de fauna exótica es una de las principales causas 
de pérdida de biodiversidad, principalmente en ambientes acuáticos continentales 
(Dudgeon et al. 2006, Sala et al. 2010). Por lo tanto, resulta de interés el estudio de 
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una especie residente y que pueda cumplir una función bioindicadora de ambientes 
regionales. Existen especies de invertebrados nativas que se utilizan como modelos 
para bioensayos, como es el caso del anfípodo H. curvispina Shoemaker 1942 (Mugni 
et al. 2010, Mugni et al. 2011, Peluso et al. 2011, Peluso et al. 2013, Rimoldi et al. 
2018, Sansiñena et al. 2018) y el camarón Palaoemonetes argentinus Nobili 1901 
(Graca et al. 2002, Bertrand et al. 2018). Experiencias con los cladóceros 
Ceriodaphnia dubia Richard 1895 (Gutierrez y Negro 2014, Regaldo et al. 2014) y D. 
spinulata Biraben 1917 (Alberdi et al. 1996, Ferrando 2015) muestran que es posible 
utilizar especies de cladóceros nativas en ensayos de laboratorio.   
 
Simocephalus vetulus (O. F. Müller 1776)  
Esta especie está presente en nuestro país (Paggi 1995) y pertenece a la familia 
Daphniidae (fig. 1.2). Los representantes de esta familia como Daphnia, Ceriodaphnia, 
entre otros, se desarrollan generalmente en la zona limnética de los ambientes 
acuáticos. Simocephalus vetulus, en cambio, se encuentra en la zona litoral 
relacionada a macrófitas, se alimenta de algas y detritos (Balayla y Moss 2003). Los 
organismos utilizados en este trabajo de tesis fueron inicialmente identificados por el 












Figura 1.2. Simocephalus vetulus. Izquierda: hembra adulta con huevos en 
cámara de incubación (10x). Derecha: detalle de la cabeza (arriba) y de cladoceritos 
en cámara de incubación (abajo) (40x). Imágenes de organismos vivos bajo 
microscopio óptico Olympus CX33. 
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Existen numerosos antecedentes de la utilización de Simocephalus vetulus en 
ensayos de ecotoxicología en diferentes regiones (Willis et al. 1995, Chen et al. 2004, 
Olvera-Hernández et al. 2004, Schroer et al. 2004, Wu et al. 2007, Reno et al. 2014), 
por lo que esta especie podría ser utilizada como modelo regional para ensayos de 
toxicidad. 
En los trabajos donde se utiliza esta especie no informan un método de cultivo 
específico (Olvera-Hernández et al. 2004, Brito et al. 2006; van Doorslaer et al. 2007), 
otros sólo controlan la temperatura, entre 20-24°C (Perrin 1988 y 1989). Chen et al. 
(2004), Ferrando (2015), Lopes et al. (2011), Wu et al. (2007) controlan además el 
fotoperiodo, mientras que Willis et al. (1995) cultivan a S. vetulus bajo fotoperiodo 
natural e iluminación ambiental. En cuanto a la alimentación, se utilizan principalmente 
algas unicelulares como Chlorella vulgaris Beyerinck [Beijerinck], 1890 (Brito et al. 
2006, Ferrando 2015), Ankistrodermus (Olvera-Hernández et al. 2004) Scenedesmus 
(Brito et al. 2006, van Doorslaer et al. 2007, Wu et al. 2007) o Raphidocelis subcapitata 
(=Selenastrum capicornicum) (Korshikov) Nygaard, Komárek, Kristiansen & Skulberg, 
1987 (Lopes et al. 2011). Se ha determinado que S. vetulus presenta mayores tasas 
de filtración cuando es alimentada con C. vulgaris que con Raphidocelis subcapitata 
(=Selenastrum capicornicum) (Brito et al. 2006) u otro tipo de alimento como levadura 
o trigo (Ferrando 2015). 
Los factores ambientales influencian el crecimiento, la reproducción y la 
supervivencia de los seres vivos. El desarrollo depende de la temperatura y la 
fecundidad está relacionada a la disponibilidad de alimento (Wetzel 1981). 
Manteniendo la alimentación en exceso y aumentando la temperatura podrían 
disminuir los tiempos de maduración y de producción de neonatos y así obtener un 
cultivo óptimo rápidamente. Además, previo a desarrollar ensayos de toxicidad con S. 
vetulus es necesario conocer su ciclo de vida, para poder mantener un cultivo 
semipermanente, lograr una apropiada separación y, fundamentalmente, lograr la 
correcta manipulación de los individuos vivos. Incluso, la información sobre el ciclo de 
vida de una especie puede ayudar a comprender su papel funcional en los ambientes 
acuáticos. 
Información como la concentración letal 50 o CL50 (concentración a la que 
muere el 50% de los organismos expuestos a un plaguicida) en organismos que no se 
distribuyen en la zona resulta de utilidad relativa en estudios en ambientes regionales. 
Por lo tanto, es importante desarrollar estudios con organismos representativos de la 
fauna local, que sean sensibles y que puedan tener una función indicadora.  Los 
diferentes protocolos estandarizados para especies foráneas pueden ser aplicados a 
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especies locales para determinar la CL50 de diferentes compuestos y así tener un 
estudio de base para ambientes regionales. Desarrollar estudios con especies 
presentes en la fauna local permite comprender de una mejor manera la estructura y la 
dinámica de los sistemas, permite establecer límites o niveles guía de sustancias o 
tóxicos utilizados en la zona y establecer pautas de manejo adecuadas según la 
complejidad de cada sistema. 
Es importante también conocer la sensibilidad de los organismos propuestos en 
relación a otros utilizados en ensayos de toxicidad. El modelo de distribución de 
sensibilidad (Species Sensitivity Distribution, SSD) (van Straalen 2002) ajusta la 
variación de la sensibilidad de diferentes especies a un factor de estrés y mayormente 
se basa en datos de ensayos de laboratorio. Este modelo ajusta los datos de las 
concentraciones a las que las especies exhiben una respuesta estándar a un 
compuesto a una distribución normal-logarítmica linearizada, obteniéndose una curva 
de distribución de la sensibilidad para dicho compuesto. Permite establecer un criterio 
en la evaluación del riesgo de un compuesto mediante el cálculo de HC (hazardous 
concentrations) o concentraciones peligrosas, es decir la concentración de la sustancia 
que afecta a un grupo de especies (Hose 2005). Un ejemplo es la HC5 o la 
concentración peligrosa para el 5% de las especies o su equivalente, el nivel de 
protección para el 95% (Posthuma et al. 2002). A su vez, esta herramienta permite 
contextualizar los datos de concentración-respuesta para un compuesto y un grupo de 
organismos determinados y comparar su sensibilidad (Brix et al. 2001). 
 





La colecta inicial de los organismos se realizó en el Arroyo Destino, ubicado 
dentro de la Reserva de Biosfera Parque Costero del Sur (ver Capítulo 3). Los 
organismos fueron colectados con una red tipo D-net de 500µm de apertura de malla, 
fueron separados, identificados y colocados en recipientes de vidrio de 3L de 
capacidad, con 2,5L de agua de red declorinada. El período de aclimatación fue de 60 
días, bajo condiciones de fotoperiodo natural y aireación constante con temperatura 
controlada en 20°C ± 1°C en el Bioterio del Instituto de Limnología “Dr. Raúl A. 
Ringuelet” (ILPLA) y fueron alimentados ad libitum con una suspensión de algas 
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unicelulares (Monoraphidium sp.) cultivadas con agua de red declorinada a 25°C, con 
aireación constante y agregado de solución de nitrógeno (3000 µg/L) y fósforo (300 
µg/L), bajo un fotoperíodo 24:0 luz/oscuridad de 5000 lux de iluminación con lámparas 
fluorescentes de luz blanca fría.  
 
Seguimiento del ciclo de vida 
Se colocaron 20 neonatos individualmente en 20 frascos de 200ml con 150ml de 
agua de red declorinada y con un aireador con pipeta de vidrio. Los neonatos fueron 
obtenidos de hembras separadas previamente. Se dividieron en dos tratamientos: 
templado (20°C ± 1°C) y cálido (26°C ± 1°C). El tratamiento templado se logró 
controlando la temperatura por aire acondicionado a 20°C. El tratamiento cálido se 
logró colocando los frascos dentro de una pecera con agua hasta la mitad de la altura 
de los recipientes, se colocó un calentador de 25W (Atman® Electronic Heater) y un 
aireador, para mantener el agua en movimiento y la temperatura uniforme en todos los 
frascos. La temperatura se registró diariamente para controlar que no supere el rango 
de variación de ± 1°C en ambos tratamientos. Durante todo el ensayo, los organismos 
fueron alimentados diariamente con 1ml de suspensión de Monoraphidium sp. ad 
libitum. Se realizaron observaciones diarias mediante microscopio estereoscópico 
(lupa) modelo Leica® EZ4, en cápsulas de petri de vidrio y con pipetas Pasteur 
plásticas con la punta cortada para evitar dañar a los organismos. Se registró 
diariamente la longitud total de cada individuo (µm) utilizando una regla micrométrica 
calibrada en el mayor aumento (35x) (Fig. 1.3). Se registró también el número de 










Figura 1.3. Medición del tamaño (longitud total) bajo microscopio estereoscópico 




Análisis de datos 
Utilizando el número de huevos de cada hembra, el número de organismos 
recién nacidos y el tamaño de cada individuo, se calculó:  
-Tiempo de madurez: tiempo en desarrollar huevos (días) 
-Tamaño a la madurez (µm) 
-Liberación de primer camada (días) 
-Tamaño de primípara: hembra que pare por primera vez (µm) 
-Tiempo medio de desarrollo: edad primípara – edad de madurez (días) 
-Fecundidad: n° de huevos por hembra por camada 
-N° de camadas en el ciclo de vida  
-Longevidad (días). 
Con los datos de longitud (µm) medidos diariamente se ajustó un modelo de 
crecimiento mediante el modelo de von Bertalanffy (1938). La curva del modelo 
presenta una forma exponencial inversa, es de tipo asintótica y se basa en la siguiente 
fórmula: 
𝐿𝑡 = 𝐿∞ (1 − 𝑒−𝑘(𝑡−𝑡0)) 
 
donde Lt es la talla en un tiempo (t), L∞ es la talla máxima asintótica,  k la constante de 
crecimiento; e es la base del logaritmo neperiano, t0 es un valor teórico que se refiere 
al tiempo en que los organismos presentan longitud “cero” (L0). Los parámetros del 
modelo fueron estimados a través del método de minimización de la Suma de 
Residuos Cuadrados (SRC), asumiendo un error de tipo aditivo y siguiendo el 
algoritmo de Newton (Neter et al. 1996). El procedimiento hace un nuevo cálculo del 
criterio de ajuste y de los parámetros del modelo. Esto se realiza por medio de 
iteraciones y aproximaciones sucesivas entre los valores observados y teóricos hasta 
encontrar el mejor ajuste (solver; Excel-Microsoft Office®). El valor del criterio de 
ajuste SRC fue obtenido con la suma de las diferencias cuadráticas de los valores 
observados y los valores teóricos del modelo a través de la ecuación: 
 







donde SRC es la suma de residuales cuadrados; Lti obs es la longitud al tiempo i para 
cada talla observada; Lti esp es la longitud al tiempo i para cada talla obtenida por el 
modelo. Se calcularon los intervalos de confianza al 95%, se determinó la significancia 
de los parámetros del modelo con el software STATISTICA (Stat soft. Versión 7.0). 
Ambos modelos obtenidos se compararon entre sí mediante el método desarrollado 
por Aubone y Wöhler (2000) basado en la teoría de estimación de parámetros por el 
método de máxima verosimilitud.  
La relación entre el número de huevos por hembra y el tamaño de las mismas se 
analizó a través de la estimación de la recta de regresión por el método de mínimos 
cuadrados para cada temperatura. Se realizó el ANOVA de la regresión para evaluar 
la significancia de la relación y posteriormente, ambas rectas se compararon 
estadísticamente mediante la prueba de diferencias entre dos regresiones 
independientes (Sokal y Rohlf 1995). Para evaluar diferencias significativas entre los 
tratamientos en cuanto a tiempos y talla de desarrollo de huevos y de liberación de 
primer camada se utilizó el test de diferencias de medias de T-Student, previamente se 
verificó la normalidad de los datos con el test de Shapiro-Wilk. Todos los análisis 




Se registraron diferencias significativas en cuanto al tiempo en desarrollar de 
huevos y en liberar la primer camada (p <0,001), mientras que las diferencias de 
tamaño no fueron significativas (p=0,81; tabla 1.1). Los organismos criados a 20°C 




Tabla 1.1. Parámetros poblacionales promedio de S. vetulus y significancia estadística 
entre ambos tratamientos (diferencias significativas en negritas). 
Parámetros 20°C 26°C p-valor 
Neonatos: tamaño medio (μm) 573 ± 120 490 ± 103 0,12 
Tiempo en desarrollar huevos (días) 9,1 ± 0,7 6,4 ± 0,7 <0,001 
Tamaño medio al  desarrollar huevos (μm) 1529 ± 153 1521 ± 142 0,89 
Primer camada (días) 12,9 ± 0,8 8,3 ± 0,9 <0,001 
Tamaño medio de primíparas (μm) 1721 ± 9 1705 ± 156 0,81 
Desarrollo embrionario (días) 3,7 ± 0,8 2,2 ± 0,8 0,001 
Fecundidad media (huevos/hembra/camada) 13 ± 4,7 11,6 ± 2,6 0,48 
N° medio de Camadas 11,5 ± 3,3 9,2 ± 3,6 0,25 
Longevidad media (días) 43 ± 15 27 ± 13,5 0,035 
 
Se obtuvo una curva de crecimiento para cada temperatura mediante el modelo 
de von Bertalanffy (Fig.1.4 y 1.5). El valor de crecimiento máximo obtenido (L∞) para 
20°C fue de 2448 μm al día 50, con los parámetros k=0,07 y t0= -2,1; tanto L∞ como los 
parámetros k y t0 fueron significativos (p<0,001; tabla 1.2). Para 26°C, el valor de 
crecimiento máximo fue de 2338 μm al día 34, con k= 0,11 y t0= -0,88. L∞ y k fueron 
significativas, no así t0 (tabla 1.2); ambas curvas de crecimiento se ajustaron 
significativamente al modelo de von Bertalanffy. Al comparar los modelos entre sí 
mediante el método de Aubone y Wöhler no se encontraron diferencias ya que los 
parámetros (L∞, k y t0) no presentaron diferencias significativas entre sí (p>0,05), por lo 




Figura 1.4. Valores medios de longitudes (µm) de S. vetulus y modelos de crecimiento de von 
Bertalanffy con los respectivos límites de confianza a 20°C.  
 
Figura 1.5. Valores medios de longitudes (µm) de S. vetulus y modelos de crecimiento de von 





Tabla 1.2. Parámetros del modelo de von Bertalanffy para S. vetulus a 20°C y a 26°C. En 
negritas se destacan los parámetros significativos. 
 
Estimado Error Standard t-valor p-valor Lim. inf Lim. Sup. 
20°C 
      
L∞ 2448,069 36,01778 67,96834 <0,001 2377,086 2519,051 
k 0,074 0,00467 15,76862 <0,001 0,064 0,083 
t0 -2,164 0,45171 -4,79165 <0,001 -3,055 -1,274 
26°C 
      
L∞ 2338,434 29,28760 79,84382 <0,001 2280,548 2396,320 
k 0,137 0,00947 14,48683 <0,001 0,119 0,156 
t0 -0,541 0,38069 -1,42186 0,1572 -1,294 0,211 
 
Con respecto a la fecundidad, la regresión lineal entre el tamaño de los 
organismos y el número de huevos fue significativa para ambas temperaturas 
(p<0,01), y se obtuvieron valores de ajuste de r=0,71 para 26°C y de 0,88 para 20°C 
(Fig. 1.6). Al comparar las rectas mediante el método de comparación de pendientes 
no se encontraron diferencias significativas entre ellas a 20°C y 26°C (tcalculado < 
t95%g.l=29). 
 
Figura 1.6. Gráficos de regresión lineal entre el tamaño (µm) y número de huevos a 20°C y a 


























N° de huevos (26°C)= 0,0196 * longitud (µm) – 25,4  




1.2. Cultivo de Simocephalus vetulus en laboratorio 
 
Cada año, se llevó a cabo la colecta de organismos para su cultivo. Se 
colectaron pasando una red tipo D-net de 500 µm de apertura de malla por la 
vegetación (ver Capítulo 3). Los organismos fueron separados y los identificados como 
S. vetulus fueron colocados en frascos con agua de red declorinada en el Bioterio del 
ILPLA, a 22°C ±1°C y con aireación constante.  
Para desarrollar el cultivo semipermanente de S. vetulus se evaluaron 
cualitativamente diferentes aspectos como el tipo de agua (agua de red o agua 
declorinada), la cercanía a ventanas, tipo de alimentación (algas, alimento para peces) 
y cuando se observó una mayor reproducción de los organismos y no se observó 
desarrollo de efipios se determinó que las condiciones fueron mejores. El cambio de 
agua se realizó una vez por semana utilizando tamices de 250 µm y 350 µm de 
apertura de malla. La alimentación se realizó dos veces por semana con una solución 
de Monoraphidium sp. Se midieron los parámetros fisicoquímicos oxígeno disuelto, pH 
y conductividad antes y después del recambio de agua y la alimentación y se observó 
una estabilidad en los valores, no variaron con los recambios de agua ni la 
alimentación.  Los valores medios de los parámetros fisicoquímicos del cultivo fueron 
OD 8,96 ± 0,54 µg/L, pH 7,97 ± 0,56 y conductividad 678 ± 43 µS/cm. Posteriormente 
se instaló en el Instituto una Torre de Cultivo para algas, se cultivó Chlorella vulgaris 
en medio Bold bajo un fotoperíodo de 24:0 luz-oscuridad (luz continua) (Sathicq et al. 
2017).  
Se estableció entonces una metodología de mantenimiento de cultivo (ver 1.2.1.) 
a través del cambio de agua y alimentación periódicas, y así se logró mantener una 
población estable con una producción adecuada de neonatos. Se mantuvo una 
densidad de 12 a 15 individuos por litro, los organismos adultos fueron renovados 
periódicamente.  Asimismo, se desarrolló una metodología de separación de neonatos 
(ver 1.2.2) para la realización de ensayos de toxicidad mediante la cual también se 
renovaba el agua y se obtenían organismos recién nacidos para la renovación del 
cultivo. No obstante, la población decayó sistemáticamente cada año, por lo que fue 
necesario renovar el cultivo anualmente. Se observó el desarrollo de efipios en uno o 
dos organismos por frasco de cultivo cada semana, y con una mayor frecuencia antes 
del decaimiento del cultivo, aunque no se determinó ningún valor extremo en los 
parámetros previo al decaimiento. Además, la época del decaimiento no fue estacional 




1.2.1. Metodología utilizada para el mantenimiento de Simocephalus vetulus 
 
Materiales: Bandejas plásticas (2), Tamiz de 250 µm o menor 
Procedimiento: 
1. Colocar el tamiz de 250µm en una de las bandejas.  
2. Vaciar el contenido del frasco del cultivo sobre el tamiz, enjuagar hasta que no 
se observen organismos en el frasco. 
3. Limpiar el frasco mecánicamente con rejilla de metal y enjuagar con agua. 
4. Colocar el tamiz del revés sobre la otra bandeja plástica y enjuagar  desde atrás 
con agua de red.  
5. Colocar el contenido de la bandeja nuevamente en el frasco. 
6. Completar con agua de red declorinada. 
7. Alimentación: agregar solución de algas ad libitum. 
 
1.2.2. Metodología utilizada para la separación de neonatos <24hs 
 
Materiales: Bandejas plásticas (3), Tamiz de 250 µm o menor, Tamiz 355 µm 
Procedimiento: 
El día anterior a desarrollar el experimento: 
1. Colocar el tamiz de 355 µm en una bandeja (A) y el de 250 µm en otra (B).  
2. Vaciar el contenido del frasco del cultivo por el tamiz de 355 µm sobre la bandeja 
A, enjuagar hasta que no se observen organismos en el frasco. 
3. Colocar el tamiz de 355 µm del revés sobre otra bandeja plástica (C) y enjuagar  
desde atrás con agua de red.  
4. Colocar el contenido de la bandeja C nuevamente en el frasco. Completar con 
agua declorinada y agregar solución de algas ad libitum  hembras adultas.  
5. Pasar el contenido de la bandeja A por el tamiz de 250 µm sobre bandeja B, 
enjuagar hasta que no queden organismos la misma. Los organismos que quedan 
retenidos en este tamiz corresponden a organismos para renovación del cultivo 
6. Descartar el agua de la bandeja B (sin organismos). 
7. Procesar todos los frascos. Al finalizar, vaciar el contenido del tamiz de 250 µm 
sobre una bandeja libre  neonatos para renovación del cultivo. 
8. El día del experimento: repetir los pasos 1-7. Ahora, los individuos que quedan 
retenidos en el tamiz de 250 µm corresponden a neonatos <24hs. 
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1.3. Ensayos de toxicidad y sensibilidad de Simocephalus vetulus 
 




Los organismos utilizados en estos ensayos corresponden al cultivo descripto en 
la sección anterior. Los neonatos fueron obtenidos del cultivo del Bioterio del Instituto y 
separados según la metodología 1.2.2. Los ensayos de toxicidad se llevaron a cabo 
con los insecticidas cipermetrina, lambdacialotrina y clorpirifos y con el herbicida 
glifosato (formulados comerciales). En la siguiente tabla se muestra la fórmula y 
denominación química de cada plaguicida utilizado (tabla 1.3). 
 
Tabla 1.3. Plaguicidas utilizados en los ensayos, fórmula y nombre químico (IUPAC). 








Clorpirifos C9H11Cl3NO3PS O,O-dietill O-3,5,6-tricloro-2-piridil fosforotioato 
Glifosato C3H8NO5P N-fosfonometilglicina 
 
Se prepararon soluciones stock con los principios activos (PA) y los formulados 
comerciales (FC). Como los insecticidas son compuestos hidrofóbicos, estas 
soluciones se prepararon en acetona de calidad analítica (J. T. Baker). El glifosato es 
soluble en agua, por lo que la solución stock se preparó con agua desionizada. Los 
ensayos con principios activos se llevaron a cabo con estándares certificados de 
Accustandard® de lambdacialotrina (99% pureza) cipermetrina (95% pureza) y 
clorpirifos (100% pureza). Los formulados comerciales utilizados fueron los siguientes: 
 
 Cipermetrina Galgotrin® (Chemotechnica) 25% de ingrediente activo. Se 
preparó una solución stock de 100 ml en acetona de 1ppm (1000 µg/L). Las 
concentraciones nominales ensayadas fueron 0,025; 0,05; 0,1; 0,2; 0,4; 0,8; 1,6 µg/L.  
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 Lambdacialotrina Label® (Surcos) 5% de producto activo. Se preparó una 
solución stock de 100 ml en acetona de 1ppm (1000 µg/L). Las concentraciones 
nominales utilizadas en las exposiciones fueron 0,025; 0,05; 0,1; 0,2; 0,4; 0,8; 1,6 
µg/L.  
 
 Clorpirifos CLORPI® (Ciagro Santa Fe S.R.L.) 48% de producto activo. Se 
preparó una solución stock de 100 ml en acetona, obteniendo una concentración 
nominal de 1000ppm, que luego se diluyó en una proporción 0,1:100 para obtener la 
solución madre de 1ppm (1000 µg/L). Las concentraciones nominales utilizadas en las 
exposiciones fueron 0,025; 0,05; 0,1; 0,2; 0,35, 0,4 y 0,8 µg/L. 
 
 Glifosato Round Up Full II® (Monsanto) 66% de producto activo. Se preparó 
una solución stock de 50ml en agua desionizada de 1324 mg/L. Las concentraciones 
nominales utilizadas en las exposiciones fueron 1; 1,5;  2,0; 2,5; 3; 4 y 5 mg/L.  
 
Se siguió la metodología estándar propuesta por  la USEPA para Daphnia 
magna (2002). Se expusieron 10 neonatos menores a 24hs a diferentes 
concentraciones de los plaguicidas en 30ml de agua declorinada en frascos de 80ml. 
Se utilizaron tres réplicas para cada concentración ensayada. Se realizaron diferentes 
ensayos preliminares para elegir el rango de concentraciones apropiado para el 
desarrollo de las pruebas (range-finding test). Asimismo, se evaluó la toxicidad del 
solvente para verificar que no tenga un efecto tóxico en las concentraciones a ensayar. 
Se utilizó acetona grado plaguicida (Baker), se utilizaron 3 concentraciones (1, 10 y 
100 µg/L) y se expusieron 5 individuos por tratamiento durante 48hs, y se comprobó 
que no hubo mortalidad en ninguno de los tratamientos. 
Las concentraciones se prepararon adicionando una cantidad de solución stock 
a los 30ml de agua declorinada hasta alcanzar la concentración requerida. Como las 
soluciones stock de los insecticidas se prepararon en acetona, los controles de los 
ensayos con estos compuestos se realizaron adicionando la cantidad de acetona que 
se utilizó en el tratamiento de máxima concentración. En los ensayos con glifosato el 
control solo contenía agua declorinada. Los organismos se consideraron muertos 
cuando no exhibieron movimiento luego de estimularlos con una pipeta Pasteur 
durante 10 segundos. Se registró la mortalidad luego de 48hs de exposición y se 
consideró como criterio de validez del ensayo que la mortalidad en los controles no 
superara el 10%. Los individuos no fueron alimentados durante la exposición y los 
ensayos se repitieron en dos experimentos independientes. Para todos los 
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experimentos las condiciones de los ensayos fueron: temperatura 20°C +/- 1°C, 
fotoperiodo natural, conductividad 670 ± 35 µS/cm, oxígeno disuelto 8,3 ± 0,5  mg/L.  
 
Análisis de Datos 
Se utilizaron los valores de mortalidad obtenidos de las exposiciones de 48hs 
para estimar la CL50 y los límites de confianza al 95% mediante el método Probit. Se 
compararon los valores obtenidos mediante ANOVA y con el test a posteriori de 
Tukey. Previamente se verificaron los supuestos de normalidad y homocedasticidad. 




La CL50 de cipermetrina (principio activo) para S. vetulus a 48hs se determinó 
en un valor medio de 0,87 ± 0,91 µg/L, mientras que para el formulado comercial este 
valor fue de 0,23 ± 0,002 µg/L. La CL50 promedio de lambdacialotrina  (principio 
activo) para S. vetulus a 48hs fue de 0,21 ± 0,01 µg/L, mientras que para el formulado 
comercial fue de 0,26 ± 0,13 µg/L. La CL50 promedio a 48hs de clorpirifos (principio 
activo) para S. vetulus fue 0,38 ± 0,42µg/L mientras que para el formulado comercial 
este valor fue 0,08  ± 0,015 µg/L. La concentración letal cincuenta (CL50) promedio de 
glifosato fue de 1,9 ± 0,2 mg/L (tabla 1.4). Los resultados de los ensayos de toxicidad 
mostraron valores más bajos para clorpirifos formulado comercial y el valor más alto 
fue para glifosato. 
 






Cipermetrina (µg/L) 0,87 ± 0,91  0,23 ± 0,002 
Lambdacialotrina (µg/L) 0,21 ± 0,01 0,26 ± 0,13 
Clorpirifos (µg/L) 0,38 ± 0,42 0,08 ± 0,015 









Para evaluar la sensibilidad de S. vetulus en relación a otros crustáceos se 
calculó la curva de la distribución de sensibilidad de especies (USEPA 2015) para 
cada plaguicida, utilizando los valores de CL50 obtenidos en el presente trabajo y los 
datos de CL50 de otras especies de crustáceos (cládoceros, anfípodos, copépodos, 
anostracos, entre otros). Estos últimos se obtuvieron tanto de la base de datos 
ECOTOX (2000) como de diferentes trabajos que reportaron valores de CL50, 
seleccionándose los valores de experimentos realizados en condiciones similares a las 
del presente trabajo. Se consideraron datos tanto de formulados comerciales como de 
principios activos. Se incluyeron los valores para S. vetulus de otros autores. Para el 
resto de las especies, cuando se reportó más de un valor se calculó un valor medio de 
los registros de principios activos y otro de formulados comerciales, según 
correspondiera. Los nombres completos de las especies mencionadas se detallan en 
una lista al final del trabajo de tesis (Anexo). 
Se calculó la distribución de sensibilidad (DS) ajustando los valores de diferentes 
especies en una distribución normal-logarítmica con el software CADDIS generator 




Se realizó una selección de los datos considerando los valores de mortalidad en 
agua dulce en laboratorio a 48hs. Se seleccionaron 15 registros para cipermetrina, 10 
registros para lambdacialotrina, 33 para clorpirifos y 9 para glifosato. Los valores 
seleccionados de la bibliografía y de bases de datos se ordenaron en tablas según 
cada plaguicida (tablas 1.5 a 1.8). A continuación de la tabla se muestra la curva de la 
distribución de la sensibilidad obtenido para cada compuesto (figuras 1.7 a 1.10).   
Comparado con otros crustáceos, los valores de Simocephalus vetulus para 
cipermetrina principio activo y formulado comercial resultaron menores que valores 
para otros crustáceos como Daphnia magna, Acartia clausi y Macrobrachium lar (tabla 
1.5) y la CL50 para el formulado comercial ubicó a S. vetulus dentro del 40% de 
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Tabla 1.5. CL50 de cipermetrina de diferentes especies de crustáceos. FC= Formulado 
Comercial. PA= Principio Activo 
Especie CL50 (µg/L) Tipo Referencias 
Trichodactylus borellianus 0,02 FC Williner y Collins (2003) 
Diaptomus forbesi 0,03 FC Saha y Kaviraj (2008) 
Daphnia cucullata 0,05 PA Wendt-Rasch et al. (2003)  
Hyalella curvispina 0,065 PA Mugni et al. (2013a) 
Procambarus clarkii 0,1 FC Morolli et al. (2006) 
Ceriodaphnia dubia 0,23 PA Shen et al. (2012) 
Simocephalus vetulus FC 0,23 FC presente trabajo 
Oithona similis 0,24 PA Willis y Ling  (2004) 
Temora longicornis 0,74 PA Willis y Ling  (2004) 
Simocephalus vetulus PA 0,87 PA presente trabajo 
Macrobrachium lar 1,07 FC Bajet et al. (2012) 
Daphnia magna PA 2,35 PA Demetrio et al. (2014), Chevalier et al. (2015) 
Acartia clausi  2,67 PA Willis y Ling  (2004) 















Figura 1.7. Curva de distribución de la sensibilidad de crustáceos para cipermetrina. 
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Para lambdacialotrina, las CL50 para el principio activo y el formulado comercial 
resultaron similares, ubicando a S. vetulus dentro del 60% de especies sensibles a 
este insecticida (figura 1.8). Simocephalus vetulus mostró mayor sensibilidad que D. 
magna, D. galeata, C. dubia (tabla 1.6). 
 
Tabla 1.6. CL50 de lambdacialotrina  de diferentes especies de crustáceos. FC= Formulado 
Comercial. PA= Principio Activo. (*) CL50 para S. vetulus determinada por otros autores.  
Especie CL50 (µg/L) Tipo Referencias 
Macrobrachium lar 0,005 FC Bajet et al. (2012) 
Streptocephalus sudanicus 0,028 FC Lahr et al. (2001) 
Gammarus pulex 0,03 FC Schroer et al. (2004) 
Proasellus coxalis 0,08 FC Schroer et al. (2004) 
Asellus aquaticus 0,14 FC Schroer et al. (2004) 
Simocephalus vetulus PA 0,21 PA presente trabajo 
Simocephalus vetulus FC 0,26 FC presente trabajo 
Ceriodaphnia dubia 0,3 FC Mokry y Hoagland (1990) 
Daphnia magna PA 0,39 PA Barata et al. (2006) 
D. galeata 0,4 FC Schroer et al. (2004) 
D. magna FC 1,04 FC Mokry y Hoagland (1990) 
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Simocephalus vetulus se ubicó dentro del 15% de especies sensibles al 
clorpirifos (figura 1.9) según su CL50 para el formulado comercial y presentó mayor 
sensibilidad que D. magna y Hyalella azteca, entre otras. La CL50 del principio activo 
fue también menor que la CL50 de D. magna, D. pulex y Gammarus pulex (tabla 1.7) y 




Tabla 1.7. Concentraciones letales de clorpirifos de diferentes especies de crustáceos. FC= 
Formulado Comercial, PA= Principio Activo, NR= No reportado. (*) CL50 para S. vetulus 
determinada por otros autores. 
Especie CL50 (µg/L) Tipo Referencias 
Daphnia ambigua 0,035 FC Harmon et al. (2003) 
Ceriodaphnia dubia 0,055 PA 
Bailey et al. (1997), Woods et al. (2002), 
Harmon et al. (2003) 
Simocephalus vetulus FC 0,08 FC presente trabajo 
Hyalella azteca 0,195 FC Moore et al. (1998), Siefert (1987) 
D. carinata 0,3 PA 
Cáceres et al. (2007), Zalizniak y 
Nugegoda (2006) 
Macrobrachium roserbergi 0,3 FC Satapornvanit et al. (2009) 
Daphnia magna FC 0,3 FC Demetrio et al. (2014) 
Gammarus pseudolimnaeus 0,33 FC Siefert (1987) 
Simocephalus vetulus PA 0,38 PA presente trabajo 
H. curvispina 0,4 FC Solis (2016) 
M. lar 0,54 FC Bajet et al. (2012) 
D. longispina 0,8 FC van Wijngaarden et al. (1993) 
S. vetulus* 0,8 FC van Wijngaarden et al. (1993) 
D. pulex 1,152 FC 
van der Hoeven (1998), van Wijngaarden et 
al. (1993) 
M. lanchesteri 2,76 PA Tongbai et al. (2012) 
G. pulex 3,4 FC 
van Wijngaarden et al. (1993), Ashauer et 
al. 2007, Rubach et al. (2011) 
Streptocephalus sudanicus 3,48 FC Lahr et al. (2001) 
D. magna PA 8,95 PA 
Moore et al. (1998), Kersting y van 
Wijngaarden  (1992), Demetrio et al. 
(2014), Rubach et al. (2011) y Perez et al. 
(2015) 
P. clarkii 23 FC Cebrián et al. (1992) 
Procambarus sp. 34,81 PA Rubach et al. (2011) 
Spiralothelphusa hydrodroma 154 FC SenthilKumar et al. (2007) 
Oziothelpusa 600 NR Radhakrishnaiah et al. (1990) 










































































Figura 1.9. Curva de distribución de la sensibilidad de crustáceos para clorpirifos. 
 
Para glifosato, S. vetulus resultó ser más sensible que C. dubia, H. curvispina y 
D. magna, entre otras (tabla 1.8), y se ubicó dentro del 25% de especies sensibles al 
herbicida  (1.10). 
 
Tabla 1.8. Concentraciones letales de glifosato para diferentes especies de crustáceos. FC= 
Formulado Comercial. NR= No reportado. (*)CL50 de S. vetulus determinada por otros autores. 
Especies Tipo Conc. (mg/L) Referencia 
Phyllodiaptomus annae FC 1,059 Deepananda et al. (2001) 
Hyalella azteca FC 1,5 Tsui y Chu (2004) 
Simocephalus vetulus FC 1,9 presente trabajo 
Ceriodaphnia dubia FC 5,7 Tsui y Chu (2004) 
Hyalella curvispina FC 9,9 Mugni et al. (2015) 
S. vetulus*  FC 21 Reno et al. (2014) 
Gammarus pseudolimnaeus NR 42 USEPA (1992) 
Daphnia magna FC 206,5 Henry et al. (1994), Currie et al. (2015) 
Procambarus sp. FC 32650 Abdelghani et al. (1997) 
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El modelo de von Bertalanffy fue originalmente utilizado para describir el 
crecimiento continuo en peces. Sin embargo, es uno de los más utilizados para 
organismos acuáticos incluso para cladóceros, por ejemplo Moina salina Daday 1888 
(Gordo et al. 1994), Macrothrix flabelligera Smirnov 1992 (Güntzel et al. 2003) y D. 
magna (Martínez-Jerónimo 2012). Los parámetros del modelo resultaron significativos, 
por lo que el modelo de von Bertalanffy fue apropiado para describir el crecimiento de 
S. vetulus. Sin embargo, los modelos a 20°C y 26°C no presentaron diferencias 
significativas entre sí, indicando que en ambas temperaturas Simocephalus vetulus 
crece de manera similar.  
Por otro lado, los parámetros reproductivos de S. vetulus fueron en general más 
rápidos a mayores temperaturas. La mayor temperatura aumenta la velocidad 
metabólica, aunque existe una tendencia a reducir el tamaño de los individuos: esto 
fue planteado como regla general para animales endotérmicos por Bergmann (1847) y 
de manera similar mediante la relación superficie-volumen por Allen (1877). Uno de los 
patrones para ectotérmicos es la regla de la temperatura y el tamaño (temperature-
size rule, TSR) (Atkinson, 1994; Atkinson & Sibly, 1997): los animales ectotérmicos 
crecen rápidamente en ambientes cálidos, pero alcanzan un tamaño adulto 
Hyalella curvispina 
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relativamente pequeño; en ambientes fríos ocurre lo opuesto, los animales retrasan la 
madurez pero alcanzan tamaños corporales más grandes. Perrin (1988) estudió el 
crecimiento en peso (µg) y diferentes parámetros reproductivos de S. vetulus a 15, 21 
y 27°C. Observó que a temperaturas altas los organismos maduraban más 
rápidamente y presentaron menor peso que los cultivados a bajas temperaturas. 
Además, determinó que la tasa de crecimiento de los neonatos disminuía a medida 
que disminuía la temperatura, pero que aumentaba el tamaño de los mismos. 
Ferrando (2015) estudió el efecto de la temperatura sobre rotíferos y determinó que a 
bajas temperaturas (15°C) se obtuvieron individuos grandes mientras que a 25°C 
fueron un 16% menores. Por otro lado, Scheihing et al. (2011) estudiaron individuos de 
Limnocythere atacamae Brehm, 1935 en lagunas de diferentes temperaturas del Salar 
Surire en Chile durante 4 años y observaron que las poblaciones de L. atacamae 
presentaron el patrón inverso: en la laguna cálida, los individuos eran mayores que los 
ambientes más fríos. Los autores plantean que existen excepciones a las reglas que 
describen tendencias generales en el tamaño corporal. En el presente trabajo se 
observó una tendencia a reducir el tamaño a mayor temperatura, pero los valores no 
fueron significativamente diferentes.  
Según Perrin et al. (1987), la limitante para el crecimiento poblacional es el 
tamaño de la cámara de incubación, por lo que se esperaría que los individuos más 
grandes presenten mayor fecundidad ya que mayor será el tamaño de la cámara y la 
cantidad de huevos que pueda alojar en la misma. Los resultados de la regresión entre 
el tamaño de los individuos y la fecundidad mostraron que la fecundidad se 
correlacionó positivamente con el tamaño de los organismos en ambas temperaturas. 
En base a los trabajos de Perrin (1988) y Ferrando (2015), se podría esperar que a 
mayor temperatura los individuos presenten un menor tamaño y, por lo tanto exhiban 
una menor fecundidad. Sin embargo, no se observaron diferencias significativas en el 
tamaño de los individuos y tampoco en la fecundidad, incluso la variación de la 
fecundidad en función del tamaño fue similar en ambos tratamientos. Podría suceder 
también que las temperaturas empleadas en el experimento no fueran lo 
suficientemente diferentes para generar diferencias significativas. 
La población estudiada de Simocephalus vetulus resultó ser de tamaño 
relativamente grande (>2mm) y la fecundidad dependió del tamaño de los individuos 
adultos. Los parámetros relacionados a la edad de los organismos, como la edad de 
desarrollar huevos, de liberar la primera camada y el desarrollo embrionario resultaron 
ser menores a 26°C (es decir, los procesos fueron más rápidos), pero los organismos 
vivieron menos que los criados a 20°C. En la tabla 1.12 se presentan parámetros de 
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otras especies de daphnidos comparados con los datos obtenidos en el presente 
trabajo. Ceriodaphnia silvestrii Daday, 1902 es una especie endémica de la región 
Neotropical, el límite de su distribución es el sur de Brasil; fue propuesta como 
organismo modelo por Fonseca y Rocha (2004) por ser una especie autóctona de 
pequeño tamaño que puede criarse fácilmente en laboratorio. Simocephalus vetulus 
presenta ciertas ventajas comparada con C. silvestrii; al ser un cladócero de mayor 
tamaño, es más fácil su manipulación y observación, y su alta fecundidad disminuye el 
requerimiento de individuos adultos para una producción óptima de neonatos. 
Simocephalus acutirostratus (King, 1853) es una especie mucho mayor y se desarrolla 
más rápidamente a temperaturas similares (Murugan y Sivaramakrishnan 1973), si 
bien podría ser más adecuada, es de ambientes tropicales y no se distribuye en 
ambientes pampeanos. La población de S. vetulus de China (Wu et al. 2007) presentó 
mayor fecundidad y un desarrollo madurativo más rápido que S. vetulus del presente 
trabajo, pero un tamaño mucho menor. Las poblaciones de localidades distintas 
pueden presentar valores diferentes de los mismos parámetros. Ebert (1991) estudió 
dos poblaciones de D. magna, provenientes de dos lagunas distantes una de la otra, al 
sur de Alemania. Observó que las poblaciones diferían en el tamaño de neonatos 
iniciales, en el tamaño de la camada y en el tamaño de las crías.  
 








S. vetulus  
(Argentina) 




25 28-30 20 20 26 
N (mm) 0,37 0,65 0,1 0,5 0,4 
A máx. (mm) 1 3,2 0,2 2,5 2,3 
EM (días) sd sd 4,6 9 6 
TP (mm) 0,57 2 0,1 1,7 1,7 
EP(días) sd 4 sd 12,9 8,3 
DE (días) sd 1,9 sd 3,7 2,2 
Fecundidad 
(h/H/C) 
9 15 23 13 12 
F máx. 15 27 sd 31 29 
L (días) 30 45 11 43 27 
N: tamaño medio neonatos. A máx.: tamaño máximo de adultos. EM: Tiempo en desarrollar 
huevos - maduración.TP: tamaño primíparas. EP: edad de primíparas (días). DE: desarrollo 
embrionario. F: fecundidad. F máx.: fecundidad máxima. L: longevidad media; sd= sin datos. 
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En cuanto a los ensayos de toxicidad, los valores de CL50 para cipermetrina y 
lambdacialotrina  resultaron similares entre sí, mientras que para glifosato la CL50 fue 
de cuatro órdenes de magnitud superior. Cipermetrina y lambdacialotrina son ambos 
insecticidas piretroides que actúan a nivel del sistema nervioso central. Al ser la misma 
familia química, se puede esperar que tengan el mismo efecto, por lo tanto que su 
concentración letal sea similar. Asimismo, los insecticidas son utilizados para controlar 
insectos plaga por lo que es razonable que estos compuestos causen mortalidad en 
concentraciones mucho menores que los herbicidas cuya función es el control de 
malezas.  El modo de acción del glifosato es a través de la inhibición de una enzima 
implicada en la síntesis de aminoácidos esenciales exclusiva de plantas superiores, 
pero se vincula a la generación de estrés oxidativo en células animales (Ostera et al. 
2016), en base a la medición de peroxidación lipídica y la determinación de las 
actividades de enzimas (ej: glutatión S-transferasa). El glifosato formulado se 
encuentra combinado con el aditivo POEA (polioxietilenamina), surfactante utilizado 
para incrementar la absorción en las plantas, y que se ha demostrado que genera un 
aumento de la toxicidad de glifosato en invertebrados (Tsui y Chu 2004, Brausch et al. 
2007, Demetrio 2012, Annet et al. 2014).  
Existen varios trabajos que reportan concentraciones de plaguicidas en nuestra 
región. Jergentz et al. (2005) estudiaron dos arroyos en Arrecifes (provincia de Buenos 
Aires), una de las principales áreas de cultivo de soja de Argentina, y midieron 
concentraciones de cipermetrina de 0,05 a 0,7 µg/L en agua y de 0,13 a 0,5 µg/L en 
agua de escorrentía superficial. Marino y Ronco (2005) determinaron 0,29 a 194 µg/L 
en agua de arroyos del sistema Pergamino-Arrecifes. Mugni et al. (2011) determinaron 
la presencia de cipermetrina en una concentración de 92 µg/L en el agua de 
escorrentía superficial producida por la primera lluvia con posterioridad a la aplicación 
de un cultivo adyacente. En estos trabajos se registran concentraciones mayores a las 
CL50 determinadas para S. vetulus en el presente trabajo (0,23 µg/L para el formulado 
comercial), lo que sugiere que la población residente expuesta a pulsos de 
cipermetrina presentará efectos agudos reduciendo su densidad. 
La CL50 de clorpirifos determinada en el presente trabajo fue de 0,08 µg/L y los 
valores de clorpirifos determinados en arroyos pampeanos fueron similares a los de 
cipermetrina. Jergentz et al. (2005) midieron 0,45 μg/L en Arrecifes, mientras que 
Marino y Ronco (2005) midieron de 0,2 – 10,8 µg/L. En el trabajo de Mugni et al. 
(2011) determinaron 0,11 µg/L en el agua de inundación con posterioridad a la 
aplicación. De la misma manera, la concentración en el ambiente registrada es similar 
o mayor a la concentración letal determinada por lo que se espera un efecto agudo 
sobre la población por aumento de la mortalidad.  
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Las medidas de lambdacialotrina en arroyos pampeanos son escasas y fueron 
medidas en sedimento. Hunt et al. (2016) determinaron valores de entre 0,42 y 6 ng/g 
en agua de un arroyo pampeano en Arrecifes en un sitio de intensa actividad agrícola, 
mientras que en el Cinturón Hortícola, Mac Louglin et al. (2017) midieron 
lambdacialotrina en el rango de 1,48 a 649 ng/g y Sansiñena et al. (2018) midieron 
48,6 a 265 µg/kg en el Arroyo Carnaval. La presencia de lambdacialotrina en los 
sedimentos sugiere aportes desde la cuenca y, por consiguiente, la eventual 
ocurrencia de eventos de toxicidad para los organismos expuestos. 
Peruzzo et al. (2008) determinaron valores de glifosato en arroyos superficiales 
del sistema Pergamino-Arrecifes en concentraciones de 0,1 a 0,7 mg/L en agua, y 
Aparicio et al. (2013) registraron un rango de 0,5-7,6 µg/L de glifosato en agua en 
arroyos del SE de la Provincia de Buenos Aires. Ronco et al. (2016) estudiaron 
tributarios del río Paraná y detectaron valores de alrededor de los 0,6 μg/L. En el 
Cinturón Hortícola el uso de glifosato es limitado, sin embargo, Mac Louglin et al. 
(2017) determinaron valores de 11 a 404 ng/g en sedimentos del arroyo Carnaval. Si 
bien las concentraciones determinadas en agua son menores a la CL50 de glifosato 
para S. vetulus, podrían existir efectos subletales de este herbicida en parámetros del 
ciclo de vida, como por ejemplo, la reducción en el crecimiento y la reproducción de 
Daphnia magna demostrado por Cuhra et al. (2013) en exposiciones menores a 1mg/L 
de Round Up®. Las concentraciones utilizadas en dicho trabajo (0,05; 0,15; 0,45 mg/L) 
son valores ambientalmente realistas en arroyos pampeanos.  
Simocephalus vetulus se encontró entre el 50% y 60% de especies sensibles 
para cipermetrina y para lambdacialotrina, y resultó más sensible que el 80 y 90% de 
los crustáceos para clorpirifos y glifosato, respectivamente. Comparado con otros 
cladóceros, la población de S. vetulus estudiada en el presente trabajo resultó ser más 
sensible que Ceriodaphnia dubia y Daphnia magna a cipermetrina. De los organismos 
más sensibles que S. vetulus, Diaptomus forbesi, D. cucullata y Procambarus clarkii o 
“cangrejo de río americano” son especies de Estados Unidos o Europa, no están 
presentes en nuestro país, sólo el cangrejo Trichodactyllus borellianus y el anfípodo 
Hyalella curvispina se encuentran en Argentina.  
En cuanto a clorpirifos, S. vetulus fue de las más sensibles, entre ellas, D. 
ambigua y C. dubia y resultó ser más sensible que D. magna, la especie más utilizada. 
D. ambigua se encuentra en el SO de Estados Unidos y C. dubia se distribuye en 
nuestro país, sin embargo, es de menor tamaño que S. vetulus y habita principalmente 
ambientes lénticos o ríos de gran envergadura, como el Río Paraná.  
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Simocephalus vetulus presentó el valor más bajo de CL50 para lambdacialotrina  
y glifosato de los cladóceros comparados, por lo que se lo puede considerar como la 
especie de cladócero más sensible para ambos compuestos. Los organismos con 
mayor sensibilidad a lambdacialotrina  que S. vetulus fueron el camarón de agua dulce 
Macrobrachium lar, el anostraco Streptocephalus sudanicus, el anfípodo G. pulex y los 
isópodos Asellus aquaticus y Proasellus coxalis, ninguno presente en nuestra región. 
De igual manera, los más sensibles a glifosato fueron el copépodo calanoideo 
Phyllodiaptomus annae y el anfípodo H. azteca, ninguno de ellos presentes en 
Argentina. Según estos registros, se puede concluir que S. vetulus es la especie de 
distribución local más sensible a lambdacialotrina y glifosato. 
Se ha demostrado que la sensibilidad a los compuestos varía entre poblaciones 
diferentes de la misma especie (Anguiano et al. 2008). Van Wijngaarden et al. (1993) 
determinaron la CL50 de clorpirifos para Gammarus pulex en 0,08 µg/L mientras que  
Rubach et al. (2011) determinaron un valor de 0,43 µg/L y Ashauer et al. (2007) un 
valor de 9,39 µg/L para la misma especie. Demetrio et al. (2014) determinaron la CL50 
de D. magna para cipermetrina en 0,3 µg/L mientras que Moore et al. (1998) 
determinaron un valor de 0,6 µg/L. En el presente trabajo de tesis, las CL50 
determinadas para S. vetulus resultaron diferentes a las determinadas anteriormente 
por otros autores para la misma especie, como los valores informados por Reno et al. 
(2014) para glifosato, van Wijngaarden et al. (1993) para clorpirifos y Schroer et al. 
(2004) para lambdacialotrina. Esto resalta la importancia de realizar estudios a nivel 
local ya que la misma especie puede presentar diferentes valores de CL50 en distintas 
regiones.  
Considerando los resultados obtenidos del ciclo de vida y en relación a otros 
organismos, Simocephalus vetulus presenta características apropiadas para 
considerarla como potencial especie modelo de ensayos de laboratorio para 
ambientes pampeanos. Es necesario profundizar el estudio de los requerimientos de la 
especie para desarrollar un cultivo estandarizado y asegurar una provisión adecuada y 
constante de individuos en laboratorio. 
 Las concentraciones letales de los plaguicidas más utilizados en nuestro medio 
determinadas en el presente trabajo junto al análisis de sensibilidad comparada 
muestran que S. vetulus se encuentra entre los organismos más sensibles de 
distribución local, por lo que resulta de gran utilidad en la realización de ensayos de 
toxicidad y como modelo para la evaluación de riesgo en los ambientes pampeanos.  
El análisis de las concentraciones de plaguicidas registradas en la bibliografía, 
en ocasiones mayores a las concentraciones letales, sugieren la ocurrencia de efectos 
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letales por exposición estos compuestos en las poblaciones residentes de S. vetulus 
en los arroyos. Una población sometida a sólo un pulso de toxicidad podría recuperar 
su densidad por repoblamiento. No obstante, si las poblaciones están expuestas a 
reiterados pulsos de toxicidad, se podría esperar su declinación en el tiempo. En el 
próximo capítulo se estudia el efecto de la exposición a repetidos pulsos de toxicidad 











Efectos sub-letales de la exposición a 
pulsos de toxicidad de plaguicidas 




CAPÍTULO 2: Efectos sub-letales de la exposición a pulsos de toxicidad de 





Existen numerosos antecedentes sobre los efectos de plaguicidas sobre 
organismos no-blanco. Los plaguicidas tienen efectos letales y sub-letales que se 
pueden determinar en distintos puntos finales a diferentes niveles ecológicos. Pueden 
mencionarse, entre otros, estudios realizados a nivel de organismo en crustáceos 
como por ejemplo: efectos en el consumo de oxígeno y contenido de carbohidratos y 
lípidos (Verslycke et al. 2004), comportamiento natatorio (Roast et al. 2000, Oliveira et 
al. 2012), eficiencia alimentaria (Gliwicz y Sieniawska 1986, Bengtsson et al. 2004), en 
el ciclo diario de movimiento del zooplancton (Gutierrez et al. 2012) y el crecimiento 
(Hanazato 2001). Christensen et al. (2005) estudiaron la eficiencia de la alimentación y 
la habilidad de nado de Daphnia magna expuesta a concentraciones crónicas de 
cipermetrina, registrando efectos negativos a una concentración de 0,05 µg/L que 
representa un 5% de su CL50.  
A nivel de población se pueden estudiar los procesos de crecimiento poblacional 
a través de la tasa de crecimiento “r” (Forbes y Calow 1999, Stark y Banks  2003) y los 
procesos de reproducción, que permiten hacer estimaciones sobre la dinámica 
poblacional. Muchos de los plaguicidas utilizados en cultivos actúan como disruptores 
endócrinos y afectan al proceso reproductivo. Se ha determinado la disminución de la 
fecundidad en Daphnia expuesta a toxafeno (Kashian y Dodson 2002), clorpirifos 
(Zalizniak y Nugegoda 2006) y a deltametrina (Toumi et al. 2013).  
Los bioensayos bajo exposiciones continuas (manteniendo constante la 
concentración de exposición) permiten obtener información acerca de los efectos de 
los plaguicidas en los organismos, aunque este tipo de exposición no sea lo que 
comúnmente suceda en la naturaleza. Una de las principales vías de ingreso de los 
plaguicidas a los cuerpos de agua es la escorrentía superficial (Schulz 2001, Jergentz 
et al. 2005), este proceso depende de la frecuencia de lluvias y de las aplicaciones en 
los cultivos, eventos que son episódicos y no ocurren constantemente.  
Por otro lado, la concentración de los plaguicidas en los arroyos decae por 
diferentes procesos, como dilución, transporte aguas abajo, fotólisis o la adsorción  por 
los sedimentos. Por ejemplo la cipermetrina, que presenta un coeficiente de reparto 
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octanol-agua log Kow de 6,3 es adsorbida a los sedimentos rápidamente, incluso a las 
pocas horas de la aplicación (Jones 1995, Maund et al. 2002). Sumado a esto, la 
disminución de la concentración está acompañada por un decaimiento de la toxicidad. 
Mugni et al. (2010) estudiaron la mortalidad de Hyalella curvispina luego de una 
aplicación experimental de cipermetrina (0,55 µg/L) y clorpirifos (0,12 µg/L) en una 
charca poco profunda a las 24, 48 y 72hs posteriores a la exposición, y con agua de la 
charca tomada a los 30min, 4, 24 y 48hs posteriores a la aplicación. Observaron que la 
mortalidad tanto in situ como en laboratorio disminuyó de 100% a las 24hs luego de la 
exposición a menos del 20% al tercer día. Según Knauer et al. (2017) esta disminución 
de la toxicidad puede deberse a la interacción con los sólidos suspendidos o la materia 
orgánica. Por lo tanto, la exposición a plaguicidas de la fauna residente en un arroyo 
será episódica y durante un tiempo corto.  
Como fue expresado en el capítulo anterior, en los estudios de monitoreo o 
determinación puntual de plaguicidas, las concentraciones que se determinan en los 
cuerpos de agua en general son bajas, mientras que las concentraciones altas son 
aisladas. Los organismos pueden estar expuestos a altas concentraciones (mayores o 
iguales a una CL50) por un corto periodo de tiempo, resultando en pulsos de toxicidad 
(Richards y Bakers 1993, Naddy et al. 2000).  
Resulta de interés entonces desarrollar experiencias que simulen el 
comportamiento de los plaguicidas en el ambiente, por lo tanto, una exposición a 
pulsos repetidos de corta duración puede ser un diseño apropiado para evaluar los 
efectos de los plaguicidas en la fauna de los arroyos. 
 
 
2.1. Efectos a nivel organísmico 
 




Neonatos menores de 24 hs fueron expuestos a pulsos de toxicidad de 60 min 
lambdacialotrina  formulado comercial Label®. Pasado el tiempo de exposición, los 
organismos fueron colocados individualmente en frascos con medio de cultivo sin 
plaguicida y se registraron diferentes parámetros diariamente durante 15 días.  
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Se utilizó la solución stock descripta en el Capítulo 1. Se utilizaron tres 
concentraciones y un control. Las concentraciones utilizadas se establecieron a partir 
de un porcentaje de la CL50 obtenida para S. vetulus (aproximadamente 0,2 µg/L): el 
tratamiento 1 (T1) fue de 0,05 µg/L (correspondiendo a un 25% de CL50); el 
tratamiento 2 (T2) fue 0,2 µg/L (equivalente a la CL50); y el tratamiento 3 (T3) fue 1 
µg/L (500% la CL50). La exposición de los organismos se realizó en frascos de 80ml 
con 30ml de agua declorinada adicionando un volumen de solución stock hasta 
alcanzar la concentración de exposición del tratamiento. Los controles se realizaron de 
igual manera que en las determinaciones de la CL50 (ver Capítulo 1). Se utilizaron 10 
organismos individualizados por tratamiento, por lo que cada tratamiento contó con 10 
réplicas (un individuo por frasco). Luego de la exposición, los organismos fueron 
colocados en frascos de 80ml con 30ml de medio de cultivo, que se preparó con agua 
de red declorinada utilizando como alimento una suspensión de Chlorella vulgaris en 
una  concentración de 0,5x106 cél/ml.  
Se realizó el seguimiento diario de los individuos registrando la supervivencia, la 
longitud (µm), el número de mudas y número de neonatos nacidos. La exposición 
inicial (día 0) se realizó en todos los individuos del mismo tratamiento en el mismo 
frasco. Se repitió la exposición de manera individual luego de la liberación de 
neonatos, en total los organismos fueron expuestos a 3 pulsos de lambdacialotrina  en 
cada tratamiento a una misma concentración. Las condiciones del experimento fueron 
temperatura 22ºC ± 1ºC y fotoperiodo natural (verano). La renovación del medio se 
realizó diariamente luego del recuento para asegurar la disponibilidad de oxígeno y de 
alimento.  
 
Análisis de datos 
Se determinaron parámetros como puntos finales: la longevidad (n° de días 
vividos al finalizar el experimento), la longitud al final del experimento, el número total 
de mudas por individuo, el número de huevos por hembra por día (tamaño de camada) 
y los días hasta liberar la primera camada. 
Para evaluar diferencias entre el control y los tratamientos se realizó un ANOVA 
de una vía con cada uno de los parámetros determinados y se utilizó el test de Tukey 
para evaluar diferencias entre los tratamientos. Previamente se verificaron los 
supuestos de normalidad con el test de Shapiro Wilk y homocedasticidad con el test de 
Levene. Cuando lo datos no se ajustaron a una distribución normal o no presentaron 
homocedasticidad, se aplicó el análisis de Kruskall Wallis y el test a posteriori de 
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Dunn’s. Todos los análisis se realizaron con Sigma Stat 5.5 y se analizaron con un 





En total, los organismos fueron expuestos a 3 pulsos de lambdacialotrina  a lo 
largo de los 15 días del experimento, aproximadamente cada 7 días. No se observó 
mortalidad durante ni inmediatamente después de la exposición. No obstante, algunos 
organismos del tratamiento de mayor concentración permanecieron inmóviles en el 
fondo del recipiente inmediatamente después de la exposición, lo cual fue revertido 
unas pocas horas después de haber sido transvasados a agua limpia. Al finalizar el 
experimento, el control alcanzó una mortalidad del 30%, el tratamiento 1 presentó un 
40%, el tratamiento 2 un 70% y el tratamiento 3 un 90% de mortalidad.  
Los parámetros determinados al final del experimento (día 15) se muestran en la 
tabla 2.1. La longevidad presentó diferencias significativas (p=0,037) siendo el 
tratamiento 3 diferente del control (p<0,05). No se observaron diferencias significativas 
en el tamaño final de los individuos (p=0,09) pero sí en el número total de mudas 
(p=0,022). Los tratamientos T1 y T2 no presentaron diferencias con el control y T3 fue 
diferente de T1 (p<0,05).  
 
Tabla 2.1. Parámetros finales promedio de S. vetulus expuesto a pulsos de lambdacialotrina  








N° medio de 
huevos/hembra  
1er camada  
(días promedio) 
Control 11,8 ± 4,9 1229 ± 108 4,5 ± 1,8 2,25 ± 0,5 11,5 ± 2,4 
T1 10,4 ± 5,8 1431 ± 300 6 ± 1,5 2,6 ± 1,5 11 ± 2,6 
T2 9,6 ± 4,8 1140 ± 57 3,6 ± 2,3 2 ± 0 8,25 ± 1,3 
T3 5 ± 3,8 1140 ± 0 2,2 ± 1,1 2 ± 0 9 ± 0 
p-valor 0,037 0,09 0,022 0,897 0,11 
  
 
Para una correcta interpretación de los resultados, se calculó el número de 
mudas en función de la longevidad, es decir, cuánto mudaron los organismos en 
relación al tiempo de vida. Esta proporción se sometió al ANOVA de una vía y no se 
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encontraron diferencias significativas entre el control y tratamientos (p=0,5), por lo que 
la diferencia en el número de mudas totales podría deberse a la reducción en la 
supervivencia.  
Con respecto a los parámetros reproductivos, los individuos que se reprodujeron 
lo hicieron dos veces en los 15 días del experimento. En el Control sólo se reprodujo el 
40% de los individuos, en T1 se reprodujo el 50%, en T2 hubo un 40% de individuos 
reproductivos, y en el tratamiento 3, el de mayor mortalidad, el único organismo 
sobreviviente al día 15 se reprodujo dos veces (10% del total del tratamiento). Sin 
embargo, no se observaron diferencias significativas en cuanto al número de huevos 
de la  primer camada ni en los días en liberarla (p>0,05).  
 
 




Con el objetivo de evaluar efectos de pulsos de toxicidad subletal a corto plazo, 
se estudió la inhibición de la alimentación en individuos de S. vetulus expuestos a un 
pulso de 90 min de cipermetrina formulado comercial Galgotrin®. Pasado el tiempo de 
exposición, los organismos fueron colocados en frascos con medio de cultivo. Se 
determinó la concentración de algas no ingeridas a las 3hs y a las 24hs posteriores a 
la exposición y la supervivencia de los organismos al final del experimento.  
Al igual que el experimento anterior, se utilizaron las concentraciones stock 
descriptas en el capítulo 1 y las concentraciones utilizadas se establecieron a partir de 
un porcentaje de la CL50 (aproximadamente 0,2 µg/L): el tratamiento 1 (T1) fue de 
0,02 µg/L; el tratamiento 2 (T2) fue 0,2 µg/L; y el tratamiento 3 (T3) fue 1 µg/L, 
correspondiendo a 10%, 100% y 500% de la CL50. Se utilizaron 5 organismos de S. 
vetulus de 5 días de edad y 4 réplicas por tratamiento (N=20). La exposición se realizó 
en frascos de 80ml con 30ml de agua de red declorinada adicionando un volumen de 
solución stock hasta alcanzar la concentración de exposición del tratamiento. Los 
controles se realizaron de igual manera que en las determinaciones de la CL50. 
El medio de cultivo utilizado corresponde al del experimento anterior. Se preparó 
1L de medio, se tomaron 3 alícuotas para medir la concentración de algas, y luego se 
colocaron 30ml en cada frasco, por lo que se asumió la misma concentración inicial 
para todos los tratamientos. Se adicionó un tratamiento sin organismos, sólo con 
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medio de cultivo (sólo alga, SA) para evaluar la concentración de algas al final del 
experimento.  
Pasado el tiempo de exposición (90 min), los organismos fueron colocados en 
los frascos con medio de cultivo, y se colocaron en agitación continua en un agitador 
Vicking Shaker Pro® dispuestos al azar por 24hs. La concentración de algas se 
determinó tomando una alícuota de 1ml del sobrenadante de cada frasco a las 3 y 24 
hs. El recuento se realizó mediante cámara de Neubauer bajo microscopio óptico 
Olympus® CX33. Se registró la supervivencia de los organismos a la 3 y a las 24hs 
posteriores a la exposición. 
 
Análisis de datos 
Las concentraciones de algas determinadas a las 3hs y a las 24hs luego de la 
exposición se analizaron mediante un análisis de Kruskal Wallis seguido de un test de 
Dunnet para evaluar diferencias con el Control. Estos análisis se realizaron con Sigma 




La concentración inicial de algas fue determinada en 435.000 ± 42.000 cél/ml. 
No se registró la mortalidad en ninguno de los tratamientos. La supervivencia de los 
organismos fue del 100% en todos los tratamientos. A las 3 hs posteriores a la 
exposición, se observaron diferencias significativas entre los tratamientos (p=0,002); el 
control registró una concentración media de algas significativamente menor al 
tratamiento SA y T3 presentó una concentración significativamente mayor a la del 
control (Fig. 2.1). A las 24hs se repiten las diferencias entre los tratamientos (p<0,001). 
Las concentraciones son significativamente menores en el control que el tratamiento 
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Figura 2.1. Densidad de algas no ingeridas a las 3 y 24 hs posteriores a la exposición. La letra 
(a) indica diferencias significativas con SA y (b) diferencias significativas con respecto al 
Control (test de Dunnet, α<0,05). 
 
La disminución en la densidad de algas se debe la alimentación. A las 3 hs, el 
tratamiento T3 registró una densidad de algas significativamente mayor a la del 
control. Luego de las 24 hs posteriores a la exposición, tanto T2 como T3 fueron 
significativamente mayores a la del control pero no difieren del tratamiento SA, lo que 
sugiere la inhibición de la alimentación a las concentraciones ensayadas.  
 
2.2. Efectos a nivel poblacional 
 




Organismos de S. vetulus de 3 días de edad fueron expuestos a pulsos de 
toxicidad de 90 min de cipermetrina formulado comercial Galgotrin®. Se realizaron tres 
tratamientos y un control, de 10 individuos cada uno, con 3 réplicas. Se utilizó la 
solución stock descripta en el Capítulo 1 y se utilizaron las mismas concentraciones 
que en el diseño experimental II. Pasado el tiempo de exposición, los organismos 
fueron transferidos a frascos de vidrio con 30ml de medio de cultivo (agua declorinada 
con C.vulgaris a 0,5x106 cél/ml).  
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Se registró diariamente el número de individuos adultos (n) y el número de 
individuos nacidos (m), éstos fueron retirados luego de ser contados, dejando 
constante el número de individuos en cada unidad experimental (N=10). Se repitió la 
exposición cada 7 días (días 7, 14 y 21 de experimento) posteriormente al registro de 
los parámetros. Las condiciones del experimento fueron temperatura 22ºC ± 1ºC y 
fotoperiodo natural. La renovación del medio se realizó diariamente luego del recuento 
para asegurar la disponibilidad de oxígeno y de alimento. El experimento finalizó al día 
25. 
 
Análisis de datos 
Los datos de número de individuos (n) y fecundidad (m) se utilizaron para 
construir una tabla de vida. La tabla de vida se conoce como una tabla de vida de 
cohortes: una cohorte (grupo de individuos nacidos dentro del mismo intervalo de 
tiempo) es seguida desde el nacimiento hasta la muerte del último sobreviviente 
(Begon et al. 2006), si bien muchos trabajos se realizan con un punto de corte 
específico (ej. 21 días). La tabla de vida vincula medidas de supervivencia (lx) y 
fecundidad específicas por edad (mx) a lo largo del tiempo para estimar parámetros 
como la tasa intrínseca de crecimiento, tiempo de generación y la tasa reproductiva 
neta por generación ó R0 para un grupo de animales que crecen bajo un conjunto 
dado de condiciones ambientales, siendo un método válido para evaluar efectos de la 
exposición de los organismos a los tóxicos (Daniels y Allan 1981, Day y Kaushik 1987, 
Ferrando et al. 1993, Sánchez et al. 2000, Stark y Banks 2003). Se determinaron los 
siguientes parámetros según las fórmulas (Pianka 1982, Begon et al. 2006): 
 
*Supervivencia (lx): proporción de individuos que sobreviven de una edad a la 
otra, se obtiene una lx para cada día de edad del individuo. 
 
*Fecundidad (mx): número de organismos nacidos por hembra promedio, se 
obtiene una mx para cada día de edad de los individuos. 
 
*Fecundidad acumulada (F acum.): número total de organismos nacidos en 
cada tratamiento. Se calculó para el final del experimento. 
 












*Tasa de reproducción bruta (RB): sumatoria de mx 





*Tasa de reproducción neta (R0): fecundidad respecto de la supervivencia 





*Tiempo generacional (TG): tiempo que transcurre desde que nace un individuo 










*Tasa de crecimiento poblacional (r) ó tasa intrínseca de crecimiento 
poblacional: indica de qué manera crece la población: 
 





Para evaluar diferencias entre los parámetros supervivencia y fecundidad se 
realizó un ANOVA MR de una vía con el software STATISTICA (Stat soft. Versión 7.0). 
El ANOVA MR depende de un supuesto de esfericidad, que indica que las varianzas 
de las diferencias son iguales. Se verificó que los datos cumplan con los supuestos de 
normalidad con el test de Shapiro Wilk y de esfericidad con el test de Mauchly (1940). 
Cuando se encontraron diferencias significativas, se utilizó el test de Bonferroni para 
evaluar cuáles de los factores o de los tratamientos fueron diferentes.  
Para evaluar diferencias de los parámetros restantes se realizó un ANOVA de 
una vía con cada uno de los parámetros determinados con el software Sigma Stat 5.5. 
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supuestos de normalidad y homocedasticidad. Para evaluar cuál de los tratamientos 





En la figura 2.2. se  muestran las curvas de supervivencia (lx) promedio para 
cada uno de los tratamientos. El ANOVA MR mostró diferencias significativas para la 
interacción (F= 4,66; p<0,001), para los tratamientos (F=22,85; p<0,001) y para el 
tiempo (F= 78,7; p<0,001), indicando que las diferencias entre los tratamientos 














Figura 2.2. Supervivencia media y desvío estándar por tratamiento por día de 
experimento. Las flechas señalan las exposiciones. 
 
En el gráfico se observó una disminución inicial de la supervivencia de los 
organismos del control. Sin embargo, el test a posteriori de Bonferroni indicó que estas 
diferencias aparentes no fueron estadísticamente significativas. La supervivencia de 
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los controles se estabilizó y se mantuvo constante a partir del día 4, mientras que la 
supervivencia de los organismos expuestos disminuyó. Con el test de Bonferroni se 
determinó que, a partir del día 17, la supervivencia de los tratamientos fue 
significativamente diferente del control; es decir, luego de la tercera exposición 
disminuye la supervivencia de los organismos expuestos a cipermetrina. 
La fecundidad (mx) registró diferencias significativas en el tiempo (F=21,3; 
p<0,001), los tratamientos (F=5,86; p<0,001) y la interacción (F=2,71; p<0,001) 
indicando que la fecundidad varió con el tiempo en los tratamientos. El test de 
Bonferroni indicó que todos los tratamientos presentaron fecundidad diferente del 
control. 
La tabla 2.2 registra los parámetros de la tabla de vida para cada tratamiento. Se 
observaron diferencias significativas en los parámetros de fecundidad: fecundidad 
acumulada, tasa de reproducción y r poblacional. La fecundidad acumulada y la tasa 
de reproducción neta de todos los tratamientos fueron diferentes al control (p=0,001 y 
p=0,005 respectivamente), pero no fueron diferentes entre sí (p>0,05), mientras que el 
valor de r fue significativamente diferente al control (p=0,032) sólo en el tratamiento de 
mayor exposición.  
 
Tabla 2.2. Parámetros determinados en el experimento. En negrita se muestran los parámetros 
















Control 16,8 ± 2,5 16,4 ± 0,4 565 ± 98 105,4 ± 10,9 57,3 ± 9,8 0,25 ± 0,02 
T1 15,3 ± 0,4 13,9 ± 1,8 297 ± 20 (*) 85,3 ± 31,3 33,4 ± 5(*) 0,25 ± 0,01 
T2 14,3 ± 2,3 14,1 ± 2,8 253 ± 32 (*) 82,6 ± 34,1 28,8 ± 7,5(*) 0,24 ± 0,02 
T3 14,3 ± 2,7 14,5 ± 2,3 220 ± 61 (*) 86,3 ± 35,1 25,1 ± 8,7(*) 0,22 ±0,03(*) 
p-valor 0,495 0,474 0,0001 0,773 0,005 0,032 
 
En la figura 2.3 se graficó el promedio de la fecundidad acumulada de cada 
tratamiento. Se puede observar que el control presenta una mayor fecundidad 
acumulada que los tratamientos a partir de la tercer exposición (luego de los 17 días 





Figura 2.3. Fecundidad acumulada promedio por tratamiento por día de experimento. 





En los experimentos desarrollados en el presente trabajo de tesis se determinó 
el efecto de reiterados pulsos de toxicidad subletales sobre S. vetulus tanto a nivel 
organísmico como a nivel poblacional. Los resultados de los experimentos a nivel 
organísmico (l y II) mostraron efectos en la supervivencia, en las mudas y en la 
alimentación.  
En el diseño experimental I se determinó que organismos expuestos a pulsos 
breves (60 minutos) de 5 veces su concentración letal (1 µg/L) no registran mortalidad 
inmediata pero presentaron una disminución significativa de la longevidad, indicando 
que los organismos pueden sobrevivir a pulsos de toxicidad pero que existen efectos 
posteriores. Day y Kaushik (1987) observaron una disminución de la supervivencia en 
D. galeata mendotae Birge 1918 expuesta de manera continua a 0,01; 0,05 y 0,1 µg/L 
de fenvalerato, mientras que Toumi et al. (2013) observaron una disminución de la 
supervivencia de Daphnia magna bajo exposiciones continuas de 0,16 μg/L y 0,31 
μg/L de deltametrina (30-60% de su CL50) luego de 21 días de exposición. A 
diferencia de estos autores, en el presente trabajo de tesis los organismos estuvieron 
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supervivencia. De manera similar, en experimentos con pulsos de toxicidad, Naddy et 
al. (2000) determinaron una reducción del 50% de la supervivencia de D. magna en 
pulsos de 12hs de 0,5 µg/L de clorpirifos. Ashauer et al. (2007) observaron también 
una reducción de la supervivencia en Gammarus pulex luego de 3 pulsos de 6 hs de 1 
µg/L de clorpirifos cada 7 días, mientras que Cold y Forbes (2004) observaron este 
efecto en la misma especie en los 4 días posteriores a la exposición a un pulso de 60 
min de 0,3 µg/L de esfenvalerato, valor doble a su CL50 (0,14 µg/L). La exposición a 
pulsos de toxicidad de plaguicidas de diferente naturaleza y modo de acción genera 
efectos en la supervivencia en diferentes especies, por lo tanto, las altas 
concentraciones aún durante breves periodos de tiempo y en repetidas ocasiones 
pueden generar efectos letales posteriores a la exposición en los organismos. Por otro 
lado, las especies presentan diferentes niveles de sensibilidad a estos compuestos, 
por lo que pueden responder de manera diferencial a estos pulsos, traduciéndose en 
efectos en la composición de los ensambles. 
Existen trabajos que reportan diferentes efectos de los plaguicidas en el proceso 
de muda. Zou y Fingerman (1997) observaron un retraso en el proceso de muda en D. 
magna expuesta a 0,1-0,2 mg/L de endosulfán. Weis et al. (1992) recopilaron trabajos 
sobre los efectos de diferentes compuestos sobre el proceso de muda y hallaron que 
el DDT aceleró la regeneración y la muda de crustáceos, mientras que otros clorados 
como PCBs o diflubenzurón causaron inhibición de la regeneración. Los autores 
plantean que algunos plaguicidas como los organoclorados (endosulfan, DDT, aldrin, 
lindano, entre otros) presentan una estructura similar a las hormonas esteroideas, por 
lo que podrían actuar sobre los receptores de las mismas, retrasando o acelerando el 
proceso de muda. Por otro lado, Toumi et al. (2013) estudiaron el efecto de la 
exposición crónica durante 21 días del piretroide deltametrina en D. magna. De 
manera similar a los resultados del experimento I, observaron una disminución en el 
número acumulado de mudas y también en la longitud, por lo que concluyen que 
deltametrina afecta el crecimiento de D. magna, y que, junto al número de neonatos 
por adultos, el número acumulado de mudas es un indicador sensible de ecotoxicidad. 
En el presente trabajo de tesis, las diferencias observadas en las mudas podrían 
deberse a la alta mortalidad en el tratamiento de mayor concentración y no 
estrictamente a un efecto de cipermetrina en el proceso de muda. El estudio de los 
efectos de los plaguicidas sobre el proceso de muda es relevante ya que podrían 
verse afectados no sólo los cladóceros sino también los grupos que presenten dicho 
proceso como otros crustáceos o insectos acuáticos. Sería de interés profundizar el 
estudio de los efectos de lambdacialotrina en el proceso de muda bajo 
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concentraciones o exposiciones que no generen mortalidad para lograr un seguimiento 
apropiado de este proceso.  
El diseño experimental II mostró que la exposición a un pulso efímero de 
cipermetrina disminuyó la tasa de filtración en S. vetulus, en las primeras 3 hs 
posteriores a la exposición en la mayor concentración; este efecto inhibitorio persiste 
hasta pasadas las 24hs de la exposición y se manifiesta en exposiciones a muy bajas 
concentraciones. Mc William y Baird (2002) estudiaron el efecto de disminución de la 
alimentación en Daphnia magna durante y con posterioridad a la exposición en 
experimentos de toxicidad de diferentes plaguicidas. Observaron que permetrina (1,5-
2,7 µg/L) y lambdacialotrina (0,0075-0,1 µg/L) produjeron un efecto inhibitorio tanto 
durante (24hs) como con posterioridad a la exposición (4hs). Christensen et al. (2005) 
estudiaron la tasa de filtración de D. magna expuesta durante 6h, 24h, 48h, 3 y 7 días 
a cipermetrina en concentraciones de 0,05 a 1 µg/L. Los resultados mostraron una 
tendencia a reducir el contenido de clorofila en el sistema digestivo a medida que se 
incrementaron la concentración de cipermetrina y el tiempo de exposición. Además, 
observaron una recuperación posterior a la exposición aunque el tiempo requerido fue 
mayor a medida que aumentó el tiempo de exposición, y una disminución del peso de 
las daphnias a concentraciones mayores a 0,3 µg/L durante 3 días. Barata et al. 
(2008) compararon una metodología de ensayos de inhibición de la alimentación 
durante 24hs de mezclas de 16 contaminantes y efluentes para neonatos de D. magna 
con ensayos de mortalidad estandarizados para diferentes modelos experimentales. El 
efecto en la alimentación fue igual o más sensible que los ensayos agudos tanto para 
efluentes como para las mezclas de plaguicidas, por lo que los autores proponen los 
ensayos de 24hs de inhibición de la alimentación como medida rápida de monitoreo. 
Los resultados obtenidos en el presente trabajo de tesis son consistentes con la 
bibliografía, concluyendo que la inhibición de la alimentación posterior a la exposición 
puede ser considerada como punto final en bioensayos de toxicidad.  
En el ensayo a nivel poblacional se pudieron observar efectos que no se 
observaron en los experimentos a nivel organísmico, se pudieron determinar efectos 
en la tasa de incremento poblacional y en la reproducción ya que los organismos 
expuestos a cipermetrina presentaron parámetros reproductivos significativamente 
menores que los controles. Los reiterados pulsos de toxicidad de 90 min de 
cipermetrina disminuyeron la fecundidad, incluso en concentraciones 10 veces 
menores que la CL50. Tanto la fecundidad (media y acumulada) como la tasa 
reproductiva R0, que relaciona la fecundidad y la supervivencia, se vieron afectadas en 
todas las concentraciones ensayadas. Estos resultados son similares a los informados 
por Kim et al. (2008), quienes expusieron neonatos y juveniles de D. magna a 
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cipermetrina durante 21 días a concentraciones de 2x10-7 a 0,2 μg/L, siendo 0,0006 
μg/L su CL50 a 96hs. Observaron que exposiciones a 0,0002; 0,002 y a 0,2 µg/L de 
cipermetrina durante 21 días  mostraron un incremento del tiempo en liberar la primer 
camada y una reducción el tamaño de la camada y del número total de las mismas. De 
manera similar, Martinez–Jerónimo et al. (2013) estudiaron los efectos  de la 
exposición continua a concentraciones de 0,54; 5,4 y 54 μg/L de α-cipermetrina sobre 
D. schoedleri mediante los parámetros de una tabla de vida. En general, todos los 
parámetros determinados disminuyeron al incrementar la concentración: el tiempo 
promedio y la esperanza de vida disminuyeron en las mayores concentraciones, la 
tasa reproductiva neta fue significativamente menor en todos los tratamientos 
expuestos a cipermetrina y, al igual que el experimento presentado, la tasa de 
crecimiento poblacional se vio reducida sólo en la mayor concentración. En el trabajo 
de Toumi et al. (2013), las exposiciones de 0,16 y 0,3 µg/L de deltametrina (entre un 
30 y un 60% de su CL50) produjeron efectos en la supervivencia, en el crecimiento 
(longitud y número acumulado de mudas) y, de manera similar al presente trabajo, 
efectos en la tasa de crecimiento poblacional y en los parámetros reproductivos (días 
en liberar primer camada, número y tamaño de camadas) de D. magna. Sancho et al. 
(2017) estudiaron el efecto del insecticida etofenprox sobre D. magna, que presenta un 
mecanismo de acción similar a permetrina y cipermetrina. Los organismos fueron 
expuestos durante 21 días a concentraciones subletales crónicas de 0,7 a 1,85 μg/L y 
determinaron que la mayoría de los parámetros estuvieron afectados por la exposición 
a las mayores concentraciones. Se registró un retraso en la maduración (días para 
liberar primer camada) y en la fecundidad (tamaño de la camada y número total de las 
mismas) en organismos expuestos a la mayor concentración. Estos efectos son 
similares a lo observado en el experimento III, por lo que el mecanismo de acción en la 
reproducción podría ser semejante con ambos tóxicos.  
Los experimentos de inhibición de la alimentación 24hs después de la exposición 
(II) y de efectos en la reproducción (III) resultaron complementarios ya que, como fue 
expresado anteriormente, la alimentación tiene un efecto directo en la fecundidad. La 
disminución en la eficiencia de la alimentación tiene consecuencias en el balance 
energético y en la reproducción como por ejemplo, efectos en el número de huevos 
por hembra (Gliwicz y Boavida 1996, Barata et al 2002), en el tiempo de liberación de 
camadas (Guisande y Gliwicz 1992) y en la frecuencia de reproducción (Urabe 1991), 
entre otros, por lo que este efecto inhibitorio sobre la alimentación podría alterar el 
proceso reproductivo y consecuentemente, la fecundidad y el crecimiento poblacional. 
Estas experiencias reflejan la importancia de realizar estudios a diferentes niveles de 
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organización para comprender de una mejor manera los efectos de estos compuestos 
en los organismos. 
Los resultados de los experimentos desarrollados en el presente trabajo de tesis 
son consistentes con numerosas referencias bibliográficas. No obstante, la mayoría de 
los trabajos de la bibliografía refieren a resultado de experiencias bajo exposiciones 
continuas a plaguicidas. En el presente capítulo se ensayaron situaciones 
ambientalmente realistas utilizando pulsos de toxicidad. Se determinó que S. vetulus 
sobrevive a pulsos efímeros de exposición a concentraciones comparativamente 
elevadas de cipermetrina y lambdacialotrina, sin registrar mortalidad inmediata, pero 
que esta exposición produce efectos que se manifiestan con posterioridad en los 
organismos y en la población: disminución de la supervivencia, menor tasa de 
alimentación, fecundidad acumulada, tasa de reproducción y tasa de incremento  
poblacional (r). Es importante señalar que los efectos en la reproducción se 
observaron en los organismos expuestos a muy bajas concentraciones de plaguicida, 
incluso en concentraciones 10 veces menores a su concentración letal.  
Los resultados obtenidos permiten inferir que una población de S. vetulus 
residente en un arroyo adyacente a cultivos probablemente sobreviva inmediatamente 
después de un evento de escorrentía superficial pero presentará efectos en su 
densidad poblacional. En el capítulo siguiente se estudia la riqueza y la densidad de 
taxones de invertebrados en arroyos en cuencas con uso intensivo de agroquímicos y 
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Los ambientes acuáticos están influenciados por el uso del suelo en su cuenca 
(Allan 2004). Esta influencia ocurre debido a la alteración de la dinámica del agua y al 
transporte de contaminantes hacia ambientes adyacentes, pudiéndose determinar 
desde  cambios en la morfología de los ríos o arroyos (Langhammer 2003, Keesstra et 
al. 2005), alteración de la química del agua como las concentraciones de nutrientes, 
efectos en la biota y cambios en los procesos ecosistémicos como la descomposición 
de la materia orgánica, alterando el balance energético del sistema (Young y Huryn 
1999, Gücker et al. 2009). Las concentraciones de nutrientes varían según la 
proporción de cultivos en la cuenca (Jordan et al. 1997). Las mayores concentraciones 
de nitrógeno y fósforo en arroyos de Canadá se relacionan principalmente a la 
actividad urbana, seguido de la actividad agrícola (Thomas et al. 2018).  
Del mismo modo, el uso del suelo influye en los ensambles biológicos. Roy et al. 
(2003) estudiaron ensambles de invertebrados en relación a la cobertura del suelo 
urbana, rural y con bosques prístinos. La riqueza de especies y otros índices bióticos 
relacionados a buena calidad del agua presentaron una relación negativa con la 
cobertura del suelo urbana y rural, y una relación positiva con la cobertura de bosque. 
Miserendino et al. (2011) estudiaron ensambles de vegetación, invertebrados, peces y 
aves en 18 arroyos con diferente uso del suelo en la Patagonia Andina: bosque nativo 
con manejo, bosque implantado, pasturas y urbanización. Los sitios urbanos 
presentaron menor riqueza y diversidad de invertebrados que los arroyos de bosque 
nativo, y los sitios de pasturas menor riqueza que los de bosque implantado. Además 
determinaron cambios en la concentración de nutrientes, la calidad de ribera y las 
condiciones del hábitat. 
La agricultura se ha considerado como la principal causa de deterioro de los 
ambientes acuáticos (Cooper 1993, Schulz 2004). La escorrentía superficial es la 
principal vía de contaminación a los cuerpos de agua en cuencas agrícolas, 
transportando nutrientes (Hart et al. 2004) y plaguicidas (Jergentz et al. 2005) de los 
cultivos a los ambientes acuáticos adyacentes; estos últimos producen pulsos de 
toxicidad para los organismos residentes (Schulz 2001, Mugni et al. 2011).  Como se 
mencionó en la Introducción General, la mayoría de los plaguicidas utilizados en la 
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horticultura son insecticidas (60%), en general no-selectivos, que pueden afectar 
también a los invertebrados acuáticos no-blanco. De todos los utilizados, clorpirifos, 
cipermetrina, endosulfan y su producto de degradación (endosulfán-sulfato) son los 
más frecuentemente detectados en estudios en la región (Hunt et al. 2016, Solis et al. 
2016 y 2017). 
Entre los efectos tóxicos de los plaguicidas en los organismos se encuentran la 
disminución de la supervivencia o de la reproducción, como fue desarrollado en el 
capítulo anterior. Otros efectos no relacionados directamente a la toxicidad de 
agroquímicos, tales como la degradación del hábitat y la disminución de la calidad del 
agua, pueden afectar a las especies poco tolerantes, resaltando la importancia de 
realizar investigaciones en los ensambles biológicos residentes en los arroyos.  
Varios estudios de campo relacionan la exposición a plaguicidas con cambios en 
la estructura de la comunidad de invertebrados acuáticos, en general la desaparición o 
la disminución de la densidad de taxones considerados sensibles. Schulz y Liess 
(1999) registraron pulsos de contaminación en arroyos debido a la escorrentía 
superficial de los cultivos adyacentes y además, observaron la desaparición de 8 de 11 
especies de invertebrados luego de un pulso de 6 µg/L de paratión y  la mortalidad de 
Gammarus pulex (anfípodo) y Limnephilus lunatus Curtis, 1834 (tricóptero) causado 
por  pulsos de contaminación de 6,2 µg/L de fenvalerato. Berenzen et al. (2005) 
estudiaron el efecto de variables ambientales y plaguicidas en la comunidad de 
invertebrados acuáticos en arroyos de Alemania. De las variables estudiadas, sólo los 
plaguicidas (definidos en base a unidades tóxicas) explicaron significativamente la 
comunidad de invertebrados acuáticos; Trichoptera, Ephemeroptera y Plecoptera se 
correlacionaron negativamente con la concentración de plaguicidas. Sumado a esto, 
Schäfer et al. (2007) determinó que los plaguicidas afectaron tanto la abundancia de 
especies como al proceso de descomposición de la hojarasca, debido a la disminución 
de la abundancia de taxones ramoneadores sensibles, por lo que la exposición a 
plaguicidas afecta no solo a la composición del ensamble sino también a las funciones 
del ecosistema.  
La sensibilidad diferencial de los invertebrados a los plaguicidas puede ser 
utilizada como una herramienta de biomonitoreo para evaluar el estado de los cuerpos 
de agua. Liess y Van der Ohe (2005) establecieron una clasificación de las especies 
de invertebrados en dos categorías: especies en riesgo o especies sensibles (SPEAR: 
SPecies At Risk) y especies no-en riesgo o tolerantes (SPEnotAR: SPecies Not At 
Risk). Este criterio, elaborado a nivel específico, presenta una aplicabilidad válida a 
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nivel de familia (Beketov et al. 2009) y ha sido utilizado en otras regiones del mundo 
(Schäfer et al. 2012) incluso en nuestro país (Hunt et al. 2017).  
En trabajos previos en la zona se determinaron concentraciones de plaguicidas y 
se determinó que el uso del suelo agrícola afecta a los ensambles de invertebrados 
acuáticos en arroyos pampeanos (Solis et al. 2017 y 2018) resultando en la 
desaparición o disminución de la abundancia de grupos sensibles como odonatos y 
efemerópteros (Jergentz et al. 2004) o anfípodos (Solis et al. 2016). Por el contrario, el 
efecto del uso del suelo hortícola sobre el ensamble de invertebrados en arroyos no ha 
sido estudiado. Como antecedentes de estudios llevados a cabo en el Cinturón 
Hortícola Platense pueden citarse a Mac Loughlin et al. (2017) quienes determinaron 
la presencia de plaguicidas y toxicidad de los sedimentos para Hyalella curvispina en 
el arroyo Carnaval, mientras que Rimoldi et al. (2018) estudiaron la cuenca del arroyo 
del Gato donde determinaron la presencia de plaguicidas en las nacientes del mismo.  
En cuencas con horticultura intensiva, los agroquímicos utilizados en los cultivos  
podrían alcanzar los cuerpos de agua adyacentes, generando efectos en la 
concentración de nutrientes y en los ensambles de invertebrados. El estudio de campo 
a nivel comunitario y ecológico se podrá relacionar con los estudios previos a nivel 
organísmico y poblacional del presente trabajo de tesis y, de este modo, lograr un 
enfoque transversal  del efecto de la horticultura en los arroyos. 
 
3.1. Área de Estudio 
 
Se estudiaron 8 arroyos cercanos a La Plata y Magdalena, Buenos Aires (fig. 
3.1), pertenecientes a la vertiente del Río de la Plata. Estos arroyos se ubican 
subparalelos entre sí, son de bajo orden y corren en dirección SO-NE. El relieve 
comprende dos zonas bien diferenciadas (Hurtado 2006): la Llanura Alta, desde los 5 
a 30 m s.n.m., terrenos con muy suaves ondulaciones conformados por sedimentos 
loéssicos eólicos de origen continental; y la Llanura Costera, desde los 5 m.s.n.m 
hasta el nivel del mar, conformada por limos y arcillas estuáricos correspondientes a 
depósitos marinos del Holoceno (cordón de conchilla). Los arroyos en general 
desembocan en la llanura costera donde se insumen o se distribuyen superficialmente 
sobre esta planicie, formando bañados o, en la zona de la ciudad de La Plata, son 
canalizados para facilitar su escurrimiento hacia el Río de La Plata. La pendiente es 
escasa (<1%), los arroyos son poco profundos con baja velocidad de la corriente (flujo 
laminar) y carecen de un bosque de ribera. En las márgenes se desarrollan macrófitas 
y abundante vegetación riparia (Giorgi et al. 2005). El clima es templado húmedo, la 
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temperatura media anual es de 16°C, de 10°C en Julio a 23°C en Enero. La 
precipitación media anual es alrededor de 1000mm, la más alta en marzo (111 mm) y 
la más baja en Junio (63 mm) (Hurtado et al. 2006). 
Figura 3.1. Área de estudio y sitios de muestreo. 
 
Se seleccionaron cuatro arroyos en cuyas cuencas se desarrolla horticultura 
intensiva: San Juan, Martín, Gato y Sauce, localizados dentro del Cinturón Hortícola 
de los alrededores de La Plata. Otros cuatro arroyos se consideraron como sitios de 
referencia: dos drenan cuencas con pastizales naturales y ganadería extensiva 
(Buñirigo y Sin Nombre) y otros dos ubicados en la Reserva de Biósfera de la 
UNESCO Parque Costero del Sur (Destino y Morales) (Athor 2009), con actividad 
ganadera, turística, recreativa y educativa. Solis et al. (2018) determinaron que la 
composición del ensamble de la reserva y de arroyos con ganadería extensiva no fue 
significativamente diferente, por lo que este grupo de arroyos se analizó en conjunto.   
 
Arroyos en cuencas hortícolas 
 
Arroyo San Juan 
El sitio de muestreo se localiza en la localidad de Arturo Seguí, Partido de La 
Plata, cercano a la Ruta Provincial N 36 (R. 36) (34°54'39"S, 58°09'07"O). Se 
observan emprendimientos hortiflorícolas en las cercanías al sitio de muestreo (fig. 
3.2.a). El cauce es poco profundo y con fondo lodoso. La vegetación del cauce está 
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conformada por carpetas de vegetación flotante de Lemna gibba L. y Azolla filiculoides 
Lam., acompañado de Ludwigia peploides (Kunth) P.H. Raven y Sagittaria 
montevidensis Cham. & Schltdl. (fig. 3.2.b). En las márgenes se observa la presencia 
de arbustos y árboles como Parkinsonia aculeata L. 
 
Arroyo Martín 
Sitio de muestreo localizado en la ciudad de City Bell, Partido de La Plata, 
aproximadamente a 1000 metros de R. 36 (34°55'19"S, 58°04'57"O). Arroyo 
generalmente angosto y de poco caudal (fig. 3.2.c) el fondo es lodoso con gravas 
pequeñas. Se observó la presencia de ganado vacuno de manera esporádica. 
Presenta abundante vegetación riparia y poca vegetación acuática, formando parches 
aislados de vegetación emergente como Gymnocoronis spilantoides (D. Don ex Hook. 
& Arn.) DC. y Polygonum punctatum Elliott (fig. 3.2.d). No presenta árboles en las 
márgenes.  
 
Arroyo del Gato 
Sitio de muestreo localizado en la localidad de Lisandro Olmos, Partido de La 
Plata, cercano a R. 36 (34°59'01"S 58°03'14"O). El cauce se encuentra rectificado (fig. 
3.2 e), con no más de 4 m de ancho. La vegetación dominante es arraigada-
sumergida, conformada por L. peploides y Egeria densa Planch., acompañados por P. 
punctatum, Hydrocotyle ranunculoides L. f. y algas filamentosas (fig. 3.2 f). El fondo es 
lodoso con abundante materia orgánica (vegetación en descomposición). Se observan 
árboles aislados y vegetación espontánea en las márgenes.  
 
Arroyo El Sauce 
Sitio ubicado al sur de la R. 36 en la localidad de Lisandro Olmos, Partido de La 
Plata (35°01'412"S 58°00'25"O). Es uno de los arroyos que dan origen al A° El 
Pescado, que desemboca en la planicie costera. La naciente es cercana al punto de 
muestreo. Atraviesa una zona de horticultura intensiva, los invernaderos están 
dispuestos muy próximos al curso de agua (3.2 g). No se registró la presencia ganado 
en ningún muestreo.  El curso es permanente, en general con poca velocidad de 
corriente y poca vegetación (fig. 3.2. h), dominada por especies emergentes como G. 
spilantoides, P. punctatum. y L. peploides, generando parches arraigados. Aparecen 
árboles exóticos en la ribera (Gleditsia triacanthos L.) generando sombra en el cauce. 
Las márgenes presentan gran desarrollo de vegetación espontánea (ej.: Senecio 


























Figura 3.2. Arroyos Hortícolas. A° San Juan: a.) invernaderos en el cauce y b.) cauce y 
vegetación. A° Martín: c.) cauce y d.) vegetación. A° del Gato: e.)  cauce y f.) vegetación. A° 











Arroyos de referencia: sin horticultura en sus cuencas 
 
Arroyo Sin Nombre 
Sitio de muestreo localizado en la localidad de Gral. Mansilla, Partido de 
Magdalena,  ubicado a 3km de la Ruta Prov. N11 (R.11) (35° 2'23"S, 57°42'41"O). Es 
afluente del A° Zapata. Atraviesa una zona de ganadería extensiva con presencia de 
ganado en el cauce, pudiendo ingresar libremente al mismo. Márgenes de césped 
ribereño con algunos ejemplares de Celtis tala Gillies ex Planch., pero sin sombra en 
el cauce. Vegetación acuática compleja y diversa, dominada por Myriophyllum 
aquaticum (Vell.) Verdc., L. peploides y G. spilantoides, acompañado por Potamogeton 
gayi A. Benn e Hydrocleys nymphoides (Willd.) Buchenau (fig. 3.3 b). En ocasiones 
presencia de algas filamentosas del género Spyrogyra. 
 
Arroyo Buñirigo 
Sitio de muestreo localizado cerca de la localidad de Magdalena, ubicado a la 
altura del km10 de la Ruta Prov. N20 (35°08'38"S 57°34'13"O). El curso es 
permanente, presenta una leve corriente y puede alcanzar profundidades de casi 1m. 
Es una zona de ganadería extensiva, el ganado tiene acceso limitado al arroyo 
(alambrado discontinuo). El tipo de vegetación dominante fue arraigado-sumergida, 
caracterizado por Schoenoplectus californicus (C.A. Mey.) Soják, L. peploides y 
Ceratophyllum demersum L., acompañadas por G. spilantoides, H. nymphoides y 
algas filamentosas (fig. 3.3 d). 
 
Arroyo Morales 
Sitio de muestreo localizado dentro de la Reserva Parque Costero del Sur, 
Partido de Magdalena, cercano a la Ruta Prov. N 11 (35°08'24"S 57°24'04"O). Dentro 
de la reserva se une con el A° Destino y desemboca al Rio de la Plata. En la Reserva 
hay un manejo de ganado extensivo, con acceso al arroyo limitado. El tipo de 
vegetación dominante fue flotante del tipo carpeta vegetal, conformada por varias 
especies y grupos diferentes (fig. 3.3 f). Las dominantes fueron A. filiculoides y L. 
gibba, fueron frecuentes G. spilantoides, L. peploides y Limnobium laevigatum (Humb. 
& Bonpl. ex Willd.) Heine, y estuvieron presentes Wolffia sp., Ricciocarpus sp., 






























Figura 3.3. Arroyos de Referencia. A° Sin Nombre: a.) cauce y b.) vegetación. A° Buñirigo: 
















Sitio de muestreo localizado dentro de la Reserva Parque Costero del Sur, 
desemboca al Río de la Plata (35°08'16"S, 57°23'34.1"O). El tipo de vegetación 
dominante fue arraigado-flotante, caracterizado por L. peploides, acompañada por M. 
aquaticum, P. gayi y ocasionalmente algas filamentosas (fig. 3.3 h). En la ribera se 
desarrollan pequeños montes de C. tala pero sin generar sombreado sobre el arroyo. 
Ocasionalmente presenta corrientes rápidas pero en general presenta un flujo laminar 
al igual que los demás arroyos.  
 





Se realizó un análisis espacial con el Software Libre Quantum GIS 2.18 (QGIS 
2015) para cuantificar el área de las parcelas hortícolas dentro de las cuencas de los 
arroyos. Se delimitaron las cuencas de los arroyos San Juan, Martín, Gato y El Sauce 
en base a los datos disponibles del banco de datos del Instituto Geográfico Nacional 
(IGN 2015): provincia de Buenos Aires, partidos y cursos de agua de la provincia de 
Buenos Aires; junto a los mapas de hidrología superficial del partido de La Plata y usos 
del suelo, cuencas de drenaje y geomorfología elaborados por Hurtado (2006). Se 
utilizó también un Modelo de Elevación Digital (Digital Elevation Model, DEM) de la 
zona de estudio descargado del USGS (2015). El sistema de referencia utilizado para 
la visualización en QGIS de la información detallada anteriormente fue WGS 84 
(EPGS: 4326). 
Para la digitalización de las cuencas de drenaje, se georreferenciaron los mapas 
de cuencas de drenaje y geomorfología de Hurtado (2006) a partir del archivo vectorial 
del partido de La Plata. Se generó una nueva capa vectorial y se digitalizaron cada 
una de las cuencas, corroborando esta delimitación con el DEM para la zona y con el 
mapa de geomorfología. Para realizar la digitalización de parcelas con horticultura 
intensiva se trabajó con el complemento OpenLayer plugin  y se utilizó la capa de base 
Google Hybrid Maps, que combina información tanto de calles como de imagen 
satelital. Se digitalizaron sólo las parcelas con horticultura intensiva localizadas dentro 
de las cuencas de los arroyos. Se utilizó la capa vectorial generada de las cuencas. Se 
trabajó en una escala de 1:6000.  
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Para el cálculo de áreas, tanto la capa vectorial de las cuencas como la de las 
parcelas se reproyectaron en el sistema de proyección de coordenadas planas Campo 
Inchauspe - Argentina 6. Se determinaron las áreas en hectáreas para cada ítem de 
cada uno de los archivos vectoriales, se obtuvo la superficie de cada una de las 
cuencas y la superficie hortícola. Con esta información se calculó el porcentaje de 
cada cuenca ocupado por horticultura de la siguiente manera: 
 
  (%) ocupado por horticultura =
𝑝𝑎𝑟𝑐𝑒𝑙𝑎𝑠 𝑐𝑜𝑛 ℎ𝑜𝑟𝑡𝑖𝑐𝑢𝑙𝑡𝑢𝑟𝑎 (ha) 𝑥 100
á𝑟𝑒𝑎 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑐𝑢𝑒𝑛𝑐𝑎 (ha)
  
 
Con estos datos se realizó un mapa con los cursos de agua, las delimitaciones 
de las  cuencas de los arroyos y las parcelas con horticultura para cada una de ellas 
en el sistema de referencia WGS84 (EPGS: 4326). 
 
Diseño de muestreo 
El muestreo se realizó durante la época de mayor aplicación de agroquímicos,  
desde la primavera hasta el otoño entre los años 2014 y 2017, en dos periodos. El 
primer periodo abarcó muestreos desde Octubre del año 2014 a Diciembre del año 
2015, y el segundo periodo  desde Noviembre de 2016 a Marzo de 2017.  
 
Variables Ambientales 
Se midieron in situ el oxígeno disuelto y la temperatura con oxímetro YSI 51B; el 
pH con Hanna Checker y la conductividad con conductímetro Hanna Instruments 8733. 
Se tomaron muestras de agua por triplicado, fueron colocadas en frío y transportadas 
al laboratorio, donde fueron filtradas a través de filtros Whatman GF/C. Los nutrientes 
se determinaron en el filtrado por colorimetría. El Fósforo Reactivo Soluble (SRP) se 
determinó por colorimetría de la reacción con  molibdato-ascórbico, nitritos (N-NO2
-)   
por diazotación,  nitratos (N-NO3
-)  por reducción con hidrazina y posterior diazotación 
y amonio (N-NH4
+) por el método del indofenol azul (APHA, 2012). Los sólidos en 
suspensión (SS) se determinaron por la diferencia de peso en los filtros antes y luego 
de la filtración. La clorofila se extrajo con acetona luego de 24hs de refrigeración 
siguiendo a Lorenzen (1967). 
Se tomaron muestras de sedimento, que fueron almacenadas en frascos de 
vidrio rotulados y puestas en frío para su transporte al laboratorio, donde se 
refrigeraron hasta el análisis de plaguicidas. El porcentaje de carbono orgánico del 
sedimento fue determinado por diferencia de peso por el método de incineración en 
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mufla; una porción de sedimento se seca previamente a 105°C y luego se incinera en 
mufla a 550°C durante 2 h (Oliver et al., 2001). El porcentaje de cobertura de la 
vegetación se estimó de manera visual (Dethier et al., 1993) en el mismo área de un 
metro cuadrado (dividida en cuatro cuadrantes iguales) donde se muestrearon los 
invertebrados. Se elilgieron tres parches de vegetación similares en composición y 




Las muestras de sedimento se extrajeron con una mezcla de acetona y cloruro 
de metileno, de acuerdo a la metodología descripta por  You et al (2004). El clean-up 
se realizó con un procedimiento de extracción en fase sólida, utilizando relleno de  
Florisil®. El extracto se evaporó con corriente de nitrógeno y se resuspendió en 1 ml 
de hexano para posterior determinación por cromatografía gaseosa. 
Para el primer periodo se realizó un screening de 23 plaguicidas: organoclorados 
α, ω, β y δ-BHC, heptacloro y heptacloro-epóxido, aldrin, dieldrin, endrin y endrin 
aldehído, metoxicloro, endosulfanes (α, β- y sulfato) y DDTs (pp’-DDD, pp’DDE, 
pp’DDT); el organofosforado clorpirifos y los piretroides λ-cialotrina, permetrinas, 
cipermetrinas (mezcla), fenvalerato y deltametrina. Los extractos en hexano se 
inyectaron en un cromatógrafo GC/NPD para la determinación de residuos de 
organofosforados (OF) y en un GC/µECD para organoclorados (OC) y piretroides. La 
cuantificación se realizó por el método de estándar externo. Los residuos de 
organofosforados se confirmaron por GC/MSD, y los organoclorados y piretroides se 
confirmaron por inyección en una columna de diferente polaridad.  
Para la cuantificación de OF Se utilizó un cromatógrafo gaseoso Agilent 6890 
equipado con un inyector automáticor Agilent 7683 ,una columna capilar, H5 (30 m x 
0,25 mm d.i., 0,25 µm), y un detector de nitrógeno-fósforo (GC/NPD) (temperatura del 
detector 300°C, temperatura del horno programada de 70°C a 240°C; temperatura de 
inyección 250°; volumen de inyección 1 μl, carrier: N2).  
Para la cuantificación de OC y piretroides, se utilizó un cromatógrafo gaseoso 
Agilent 6890N equipado con un inyector automático Agilent 7683B,  una columna HP 
5MS/DB17 (30 m x 0,25 mm d.i.; 0.25 μm) y un detector µECD, (temperatura del 
detector: 300°C, programa de temperatura del horno de: 70°C a 240°C; temperatura 
de inyector 250ºC; volumen de inyección: 1μl; carrier: N2).  
La confirmación se llevó a cabo con un detector selectivo de masas (MSD) 
(sistema de inyección de temperatura de vaporización programada (PTV) volumen de 
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inyección 5μl; carrier: He). Con respecto a la linearidad de las curvas de calibración, el 
coeficiente R2 fue siempre ≥ 0,99.Se utilizaron estándares de referencia Accustandard 
® (pureza > 99%). Los límites de cuantificación fueron 0,7 ng/g peso seco (p.s.) para 
organoclorados; 0,9 ng/g peso (p.s.) clorpirifos; 4,5 ng/g (p.s.), 9,1 ng/g (p.s.) para 
cipermetrina y 1,8-3,6 ng/g (p.s.) para otros piretroides.  
Para el segundo periodo se realizó un screening de  14 pesticidas: un 
organofosforado (clorpirifos) y 13 organoclorados: hexaclorociclohexanos (α-HCH y-
HCH), diclorodifenil-tricloroetano (DDT) sus homólogos y metabolitos (DDD y DDE), y 
ciclodienos (dieldrín, α- clordano, γ-clordano, α-endosulfán, β-endosulfán, endosulfán 
sulfato, heptacloro y heptacloro epóxido). Los extractos en hexano  previamente 
purificados por cromatografía de adsorción en sílica gel, se inyectaron en un 
cromatógrafo GC-ECD para la determinación de plaguicidas. La cuantificación se 
realizó en base a la metodología de Miglioranza et al. (2003).   
La cromatografía de adsorción con sílica gel se basa en la polaridad de las 
moléculas: las moléculas más polares se adsorben a la sílica quedando retenidas, a 
medida que las más no polares van eluyendo. Cambiando la polaridad de la fase móvil 
(solvente) se pueden remover las moléculas adsorbidas. Se utilizó una columna de 7 
cm de alto y 1 cm de diámetro a la cual se rellenó con 1 g de sílica gel, previamente 
activada a 200° C por 24 hs. La columna se acondicionó con 5ml de hexano y 
posteriormente se sembró la muestra (1 ml). Se eluyó en primer lugar con 10 ml de 
hexano y luego con 20 ml de hexano: diclorometano (1: 1, v / v). El volumen aprox. 
30ml se recolectó en una probeta y se transfirió a un balón para su posterior 
concentración a 40ºC con bomba de vacío y corriente de Nitrógeno AP, hasta un 
volumen final de 1 ml. Por último este ml se transfirió a un vial para su posterior 
análisis por cromatografía gaseosa con detector de captura electrónica (GC-ECD). 
Previo a  la inyección en el cromatógrafo las muestras fueron tratadas con Cu activado 
para extraer los sulfuros, los cuales afectan al detector. La metodología de purificación 
fue tomada de Metcalfe y Metcalfe (1997) con modificaciones de Miglioranza et al. 
(2003). 
Se utilizó un cromatógrafo gaseoso con detector de captura electrónica 
Shimadzu–17A equipado con detector de 63Ni (290ºC) y columna capilar DB-5 de 
Supelco (30 m x 0,25 mm d.i.; 0.25 μm) operada en modo de inyección "splitless". A fin 
de optimizar la separación e identificación de los compuestos en estudio, se estableció 
el siguiente programa de temperaturas: inicio del proceso a 100ºC con calentamiento 
durante 1 min. seguido por un incremento de la temperatura de 5ºC/min hasta 150ºC 
durante 1 min. Luego el ascenso de temperatura fue a 1,5ºC/min hasta 240ºC para 
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finalmente alcanzar 290ºC (10ºC/min) donde permaneció por 10 min. El transporte de 
los compuestos dentro de la columna capilar se realiza por medio de Helio AP, con 
velocidad de 1,5 ml/min.  
Los diferentes compuestos se identificaron por medio de estándares externos a 
través de sus tiempos de retención y utilizando el #PCB 103 como estándar interno 
(Miglioranza et al., 2003). Para estimar la calidad de los datos analíticos obtenidos, se 
realizaron análisis de blancos y muestras fortificadas. Se usaron estándares de 
plaguicidas de Ultra Scientific® y PCB #103 de Accustandard Absolute Standards®, 
INC, CT, USA. El límite de detección estuvo entre 0,003 y 0,004 ng/g (p.s.) para HCHs 
y entre 0,007-0,029 ng/g (p.s.) para el resto de compuestos. 
 
Muestreo de invertebrados 
El muestreo se llevó a cabo con una red tipo D-net de 500 µm de apertura de 
malla sobre la vegetación acuática, en un cuadrante flotante de PVC de 1m2. Se 
tomaron tres réplicas en cada sitio de muestreo luego de registrar la cobertura y 
composición de la vegetación de cada una. Los organismos se colectaron y se fijaron 
in situ con alcohol 96%. En el laboratorio, los organismos se pasaron por un tamiz de 
500 µm, se separaron, se contaron y se identificaron hasta el menor nivel taxonómico 
posible, bajo microscopio estereoscópico Leica® EZ4. Se siguieron claves 
taxonómicas generales (Merrit et al., 2008), regionales (Domínguez y Fernández, 
2009) y particulares para algunos grupos como colémbolos (Bernava Laborde y 
Palacios Vargas 2008), coleópteros (Oliva et al. 2002) y moluscos (César et al. 2000). 
 
Análisis de datos 
Se calcularon para cada sitio en cada fecha de muestreo, la densidad media de 
cada taxón (individuos/m2) y las métricas riqueza taxonómica (S), densidad total 
promedio de individuos y diversidad de Shannon (H’) según la fórmula: 




donde pi es la proporción del taxón iésimo en la muestra y S la riqueza (número total 
de taxones) (Begon et al. 2006). 
Los datos de densidad se transformaron por la función log (x+1) y los taxones 
presentes sólo en una muestra no se consideraron (Clarke y Warwick 2001). Las 
diferencias en la composición de los ensambles según el factor “uso del suelo” 
(hortícola y referencia) fueron analizadas con ANOSIM (análisis de similaridad) 
 86 
 
utilizando el índice de similaridad de Bray Curtis. ANOSIM realiza un número de 
permutaciones posibles y proporciona un valor de probabilidad para establecer 
diferencias significativas entre los sitios y un estadístico R (Clarke y Warwick 2001); 
este valor cercano a 1 indica que los sitios son diferentes entre sí, mientras que un R 
cercano a 0 indica que los sitios son semejantes, es indicativo del grado de separación 
entre los sitios. En base a la matriz de similitud entre muestras se realizó un análisis 
de agrupamiento de cluster que agrupó los muestreos en función de la composición de 
taxones. Se realizó en análisis SIMPER (similaridad porcentual) para determinar qué 
taxones contribuyeron más a las diferencias entre los ensambles. Estos análisis se 
realizaron con el programa PRIMER (Plymouth Routines Multivariate Ecological 
Research, versión 6) (Clarke and Gorley, 2001).  
Se determinó la frecuencia de detección de plaguicidas para cada arroyo 
muestreado de la siguiente manera: 
 
Frecuencia de  detección =




 Las diferencias entre sitios hortícolas y de referencia con respecto a las 
variables ambientales, nutrientes, frecuencia de detección de plaguicidas y métricas de 
invertebrados se testearon a través del Test de T-Student. Cuando los datos no 
presentaron una distribución normal se utilizó el test de U de Mann Whitney. Los 
análisis estadísticos se realizaron con SigmaStat 3.5 con un nivel de significancia de 
p<0,05.  
Las relaciones entre las métricas y concentraciones de nutrientes, clorofila, 
plaguicidas, cobertura de la vegetación y porcentaje de horticultura en la cuenca se 
exploraron mediante el análisis de correlaciones de Pearson con SigmaStat 3.5 a un 
nivel de significancia de p<0,05.  
Las relaciones entre las variables ambientales y la composición del ensamble se 
analizaron mediante el programa CANOCO versión 4.53 (ter Braak and Smilauer, 
1998). Los taxones con abundancia relativa total menor a 0,5% se excluyeron del 
análisis para reducir la influencia de especies raras (Clarke and Warwick 2001). La 
máxima longitud del gradiente de los datos de invertebrados se determinó mediante el 
análisis de correspondencia detendenciado (DCA, Detrended Correspondence 
Analysis), siendo 1,8 para el primer periodo y 2,55 para el segundo, indicando en 
ambos periodos un comportamiento de los datos lineal (menor a 3) (Leps y  Smilauer 
2003). Consecuentemente, se realizó un Análisis de Redundancia (RDA, Redundancy 
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Analysis). Los datos fueron normalizados y se realizó una selección (forward selection) 
para determinar aquellas variables que explicaron significativamente el patrón de 
distribución de los invertebrados, en un nivel de significancia de p<0,05. Para remover 
el efecto de la vegetación, se realizó posteriormente un análisis de redundancia parcial 
o particionado (p-RDA, Partial Redundancy Analysis) utilizando la cobertura de la 
vegetación como covariable. La significancia de los ejes del RDA se testeó mediante el 
test de Monte Carlo, basado en 499 permutaciones.  
Se analizó la influencia de la vegetación en la composición de los ensambles, se 
compararon las métricas entre los pares de sitios que presentaron igual tipo de 
vegetación mediante el test de T-Student. Cuando los datos no presentaron una 
distribución normal se utilizó el test de U de Mann Whitney. Para evaluar la 
composición de los ensambles según la vegetación y el uso, se realizó un ANOSIM de 
dos vías con los factores “tipo de vegetación” y “uso del suelo” en base al índice de 
similaridad de Bray Curtis. Para disminuir la variabilidad de los valores de densidad de 
los taxones se utilizaron los datos de densidad a nivel de orden de los invertebrados 
de ambos periodos y se transformaron por la función log (x+1). Estos análisis se 





Se determinó la superficie en hectáreas de las parcelas ocupadas con 
horticultura en cada cuenca (tabla 3.1). El Arroyo del Gato presentó la mayor área 
ocupada por parcelas hortícolas seguido del A° El Sauce, ocupando en ambos un área 
de aproximadamente 600 ha, seguidos de A° Martín con aproximadamente 460 ha y 
San Juan con 350 ha. 
Se calculó el porcentaje ocupado por horticultura para cada una de las cuencas. 
El mayor porcentaje de ocupación con horticultura fue en el A° San Juan con 23% 
seguido por el Sauce con 17%, Martín y Del Gato contaron con 14% de sus cuencas 
destinadas a la horticultura. El mapa generado se muestra en la figura 3.4. Se 
comprobó que los arroyos Sin Nombre, Buñirigo, Morales y Destino no presentaron 
parcelas con horticultura, por lo que el porcentaje de horticultura en dichas cuencas se 






Tabla 3.1.  Áreas con horticultura en las cuencas estudiadas. 
Arroyo 
Área de la  
cuenca (ha) 
Parcelas con  
Horticultura (ha) 
% Ocupado 
San Juan 1549,8 352,8 22,8 
Martín 3377,8 458,3 13,6 
Del Gato 4314,5 601,7 13,9 




Figura 3.4. Mapa de los arroyos estudiados, delimitación de cuencas y área ocupada por 
horticultura intensiva.  
 
Muestreos 
El primer periodo comprendió 7 muestreos, en Octubre y Diciembre de 2014, y 
en Enero, Marzo, Mayo, Octubre y Diciembre de 2015. Luego comenzó un periodo de 
sequía que impidió continuar con los muestreos de la temporada de verano. La 
segunda etapa comprendió los meses de Noviembre y Diciembre de 2016, Enero y 
Marzo  de 2017. En el segundo periodo el arroyo San Juan se encontró seco en todas 





Tabla 3.2. Muestreos realizados (blancos) y no realizados (grises) en ambos periodos 
 
























Número 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 
San Juan (SJ) 
       
    
Martín  (MR) 
           
Gato (GA) 
           
El Sauce (ES) 
           
Sin Nombre (SN) 
   
  
      
Buñirigo (BU) 
           
Morales (MO) 
   
  
      
Destino (DE) 




Se analizaron los valores de precipitación media mensual de los meses 
comprendidos en el total del periodo de muestreo. Para el año 2014, la sumatoria de 
las precipitaciones Octubre-Noviembre-Diciembre fue de 413 mm, mientras que este 
mismo periodo para el año 2015 fue aproximadamente la mitad que el periodo anterior 
(242 mm). Para el año 2016 fue 313 mm. 
 
Primer periodo: Octubre 2014-Diciembre 2015 
 
Variables ambientales 
Las variables ambientales y las concentraciones de nutrientes se resumen en la 
tabla 3.3. Las concentraciones de nitrato, amonio y fósforo reactivo soluble (PRS) 
fueron significativamente mayores en los arroyos hortícolas en comparación con los 
arroyos de referencia (p=<0,001; p=0,002; p=<0,001 respectivamente). Las 
concentraciones medias de nitrato fueron un orden de magnitud mayor mientras que 
amonio y PRS  fueron tres veces mayores en los arroyos hortícolas.   
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Tabla 3.3 Variables ambientales y concentración de nutrientes en arroyos. Valores medios y 
(rangos de variación). 
Variables Horticultura Referencia 
T° (°C) 19,8 (12-30) 22,3 (12-29) 
Conductividad (Cond.) (µS/cm) 502 (110-853) 687 (83 -1330) 
Oxígeno Disuelto (OD) (mg/L) 6,7 (1,3-19) 6,8 (2,5-10,6) 
pH 7,7 (6,6-9,3) 7,8 (6,9-9,2) 
Profundidad media (cm) 23 (5-50) 34 (11-63) 
Sólidos suspendidos (SS) (mg/L) 103 (2-1208) 105 (13-457) 
Carbono orgánico del sedimento (COrg%) 3,9 (1-7) 3,7 (1-9) 
Clorofila (µg/L) 45 (4-355) 24 (3,5-82) 
Cobertura de la vegetación (Veg) (%) 62 (15-100) 58 (17-90) 
Fósforo Reactivo Soluble (PRS) (µg/L) 319 (84-765) 109 (16-434) 
Nitrito (µg N- NO2
-
/L) 61 (7-247) 17 (1-180) 
Nitrato (µg N- NO3
-
/L) 1183 (20-6808) 95 (5-367) 
Amonio (µg N-NH4
+
/L) 229 (16-1334) 71 (4-414) 
 
Plaguicidas  
En general no se detectaron insecticidas en los arroyos de referencia, a 
excepción de clorpirifos en arroyos de la reserva y en Buñirigo en bajas 
concentraciones (1,5 a 5,8 ng/g peso seco) en Diciembre 2014, y cipermetrina en 
Buñirigo y Sin Nombre (10-45 ng/g-p.s.) en Enero 2015 (tabla 3.4) 
Se detectó cipermetrina en 5 ocasiones en los arroyos hortícolas, alcanzando 
altas concentraciones de 148-199 ng/g ps en dos muestreos sucesivos en el arroyo del 
Gato y 51 ng/g p.s. en el arroyo del Sauce. En los arroyos hortícolas también se 
detectaron clorpirifos, lambdacialotrina, p,p′-DDT y p′p-DDD en bajas concentraciones 
(0,8-4 ng/g p.s.). La frecuencia de detección de plaguicidas fue significativamente 
mayor en los arroyos hortícolas que los de referencia (p=0,023).  
 
Ensamble de invertebrados 
Se contabilizaron un total de 30829 especímenes y se identificaron 88 taxones, 
representando 52 familias y 18 órdenes (tabla 3.5). Las especies del género 
Simocephalus y el anfípodo Hyalella sp. fueron los más abundantes en los sitios de 
referencia, excepto en Sin Nombre donde, además de los cladóceros, el grupo 
dominante fue Copepoda. Decapoda sólo estuvo presente en los sitios de referencia. 
Se identificaron dos familias de Trichoptera: Hydroptilidae y Polycentropodidae 
(Cyrnellus sp.) que estuvieron presentes sólo en arroyos de referencia Buñirigo y 
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Destino, y ausentes en sitios hortícolas. Ephemeroptera presentó altas densidades en 
Buñirigo y Destino, Baetidae fue raro y Caenis estuvo ausente en sitios hortícolas. Por 
el contrario, los colémbolos (Entomobryoidea y Poduroidea) fueron los taxones más 
abundantes en los arroyos hortícolas; otros taxones dominantes fueron Diptera,  
Copepoda y Dugessidae, este último raro en los arroyos de referencia.  
 
Tabla 3.5. Densidad media (ind/m
2
) de los taxones identificados 
   HORTÍCOLAS REFERENCIA 
GRUPO FAMILIA TAXONES San Juan Martín Gato Sauce 
Sin 
Nombre 
Buñirigo Morales Destino 
COLLEMBOLA           
 
Entomobryoidea Entomobryoidea 75 103 59 36 24 10 4 14 
 





Sminthuroidea Sminthuroidea 2 2 23 2 5 12 5 6 
INSECTA           
Ephemeroptera Baetidae Baetidae 
   
1 3 50 7 19 
 
Caenidae Caenis 




Odonata Aeshnidae Aeshnidae 1 




Coenagrionidae Coenagrionidae 40 2 17 3 42 10 29 32 
 
Libellulidae Libellulidae 




Heteroptera Belostomatidae Belostoma 1 
 








9 1 2 3 
  
Sigara 0 









  4 1 
 
Mesoveliidae Mesoveliidae 2 
 
1 1   1 2 
 
Notonectidae Notonecta 











Veliidae Microvelia 1 1 3 1 2    
Trichoptera Hydroptilidae Hydroptilidae      3   
Diptera Ceratopogonidae Ceratopogonidae 4     13 1 3 
 
Chironomidae Chironomidae 68 2 5 1 2 11 30 15 
 




Ephydridae Ephydridae 195 
 
1 1   1 14 
 
Psycodidae Psycodidae 1        
 
Sciomyzidae Sciomyzidae        1 
 
Stratiomyidae Stratiomyidae 27  5  1 1 1 3 
 






       
Coleoptera Curculionidae Curculionidae 2  1 1 2  60 3 
 
Dytiscidae Desmopachria   1  
 
   
  
Dytiscidae (L)     10  3 1 
  
Laccophilus     8  3 1 
  
Liodessus 7 1 4 1 4 2 1 1 
 
Elmidae Elmidae 1     1   
 
Hydrophilidae Berossus     1 5 3 
 
  




Enochrus 23 2 3 2 2 2 4 3 
  
Paracymus 3 2 4 2 5 5 1 9 
  
Tropisternus   1 
 
3 1 17 5 
 




Noteridae (L)       1 
 
  
Suphis       1 
 
  




Scirtidae Scirtidae 3 
 
2 2     
CRUSTACEA           
Amphipoda Hyalellidae Hyalella 33 9 46 6 47 119 880 264 
Cladocera Chydoridae Chydoridae     4 
 
2  





S. daphnoides 19 
 
1 3 48 94 12 114 
 
 
S. vetulus 9  13 27 61 181 50 193 
 Sididae Diaphanosoma   1  31 2 29 16 
 
 
Cladocera undet.       1 
 




Ciclopoidea Ciclopoidea 106 5 171 10 124 33 15 11 
Decapoda Palaeomonidae Palaeomonetes      4   
Ostracoda Cyprididae C. ihieringi     3    
 
 
C. incisa   5  2  1 3 
 
 
Chlamydotheca 1 1 
 
 4 3   
ARACHNIDA           
Acari 
 
Acari    1 1 
 
6 1 
ANNELIDA           
Hirudinea  Hirudinea 121 4 21 2 2 1 46 4 
Oligochaeta 
 
Oligochaeta 19 17 5 11 20 6 6 12 
MOLLUSCA           
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Bivalvia Sphaeriidae Sphaeriidae   1 5 3   1 
Gasteropoda Ampullaridae Pomacea 
 
4 4 3 4 7 6 
 
 Ancylidae Uncancylus 2   1 28 3 2 8 
 Cochliopidae Heleobia    4    2 
 Physidae Physidae  1 13  1   1 
 Planorbidae Biomphalaria  2 1  1  5 16 
 
 
Drepanotrema 14 0 11 6 48  15 12 
PLATHELMYNTHES           
Tricladida Dugesiidae Dugesiidae 154 3 39 10 3 1 
  
Los taxones con densidad media menor a la unidad no se muestran. (L) indica estado juvenil o 
larva. Los nombres completos de las especies mencionadas se encuentran en el Anexo. 
 
La riqueza de taxones y la diversidad medias fueron significativamente mayores 
en los sitios de referencia (35 taxones y 819 ind/m2) en comparación con los sitios 
hortícolas (24 taxones y 461 ind/m2, p=<0,001 y p=0,025 respectivamente) (tabla 3.6). 
Sin Nombre fue el arroyo con mayor riqueza taxonómica (41 taxones registrados) y 
Morales fue el arroyo con mayor densidad (1286 ind/m2), mientras que el arroyo 
Martín, el que registró la mayor frecuencia de detección de plaguicidas y mayores 
concentraciones de PRS, resultó el más pobre con 18 taxones y 172 ind/m2. Las 
densidades de los crustáceos Hyalella sp. (239 ind/m2) y S. vetulus (136 ind/m2) fueron 
significativamente mayores en los sitios de referencia en comparación con los 
hortícolas (25 y 13 ind/m2, p=0,04 and p=<0,001 respectivamente). Los arroyos más 
diversos fueron Sin Nombre, El Sauce y Destino, los menos diversos Martín y Morales, 
no hubo diferencias significativas en la diversidad entre arroyos hortícolas y de 
referencia (p=0,665). 
 
Tabla 3.6. Métricas promedio por arroyo 









Buñirigo Morales Destino 





957 172 472 161 731 612 1286 823 




El análisis cluster mostró tres agrupamientos de los sitios (fig. 3.5). El grupo A 
conformado en su totalidad por muestras de sitios de referencia, y los grupos B y C 
conformados por muestras de arroyos hortícolas: el grupo B presenta 21 muestras de 
las cuales 20 son de arroyos hortícolas y una muestra pertenece a Sin Nombre 
(Octubre 2014), mientras que el grupo C agrupó muestreos de los arroyos El Sauce, 




Fig 3.5. CLUSTER de los sitios muestreados durante el primer periodo en base a matriz 
de similitud con Bray Curtis. Símbolos negros: sitios hortícolas. Símbolos blancos: sitios de 
referencia. SJ: San Juan, MR: Martín , ES: El Sauce, AG: del Gato, SN: Sin Nombre, BU: 
Buñirigo, MO: Morales y DE: Destino. 1: Oct-2014, 2: Dic-2014, 3: Ene-2015, 4: Mar-2015, 5: 
May-2015, 6: Oct-2015, 7: Dic-2015. 
 
 
La composición del ensamble en arroyos hortícolas y de referencia fue 
significativamente diferente (ANOSIM: R Global = 0,45 y p=0,001).El análisis SIMPER 
(tabla 3.7) mostró una disimilaridad promedio de 68% entre ambos grupos. Los 
taxones que más contribuyeron a estas diferencias fueron S. vetulus, Hyalella sp. y 
Baetidae, bien representados en arroyos de referencia, y Caenis debido a su ausencia 
en arroyos hortícolas. Dugessidae, Entomobryoidea e Hirudinea contribuyeron a las 








Tabla 3.7. Análisis SIMPER mostrando abundancias medias (transformadas por logaritmo) de 
los taxones y su contribución >30% de la disimilaridad. 
Taxones 
Abundancia media Contribución 
(%) 
Contr. 
Acum. (%) Horticultura Referencia 
S. vetulus 1,1 3,6 5,0 5,0 
Hyalella 1,9 3,8 4,7 9,7 
Baetidae 0,1 2,2 4,0 13,7 
Dugesiidae 2,5 0,3 3,8 17,6 
S. daphnoides 0,6 2,5 3,8 21,3 
Ciclopoidea 2,0 2,5 3,5 24,9 
Entomobryoidea 3,3 1,9 3,4 28,2 
Caenis 0,0 1,7 3,2 31,4 




Las concentraciones de nutrientes se relacionaron positivamente con el 
porcentaje de la cuenca ocupado por horticultura (PRS: R=0,54 y p<0,0001; nitrito: 
R=0,44 y p=0,001; nitrato: R=0,44 y p=0,0015; amonio: R=0,45 y p=0,0013). La 
concentración de clorofila presentó una correlación positiva con PRS (R=0,28; 
p=0,049)  y amonio (R=0,28; p=0,048). 
La riqueza de taxones y la densidad de invertebrados estuvo positivamente 
relacionada con la cobertura de la vegetación (R=0,35 y p=0,015; R=0,45 y p=0,001, 
respectivamente). La riqueza estuvo inversamente relacionada al PRS (R=-0,33 y 
p=0,021) y al amonio (R=-0,32 y p=0,024), mientras que la densidad estuvo 
inversamente relacionada con las concentraciones de PRS (R=-0,42 y p=0,002). La 
riqueza se relacionó negativamente con el porcentaje de la cuenca ocupado por 
horticultura  (R=-0,53 y p<0,0001).  
Se analizó la relación de los taxones más representativos de los ensambles 
obtenidos con el método SIMPER con el porcentaje de horticultura en la cuenca. S. 
vetulus, Hyalella, Baetidae y Caenis se correlacionaron negativamente con el 
porcentaje de horticultura mientras que Entomobryoidea, Dugessidae e Hirudinea se 
correlacionaron positivamente. Los valores de significancia y del coeficiente de 




Tabla 3.8. Correlaciones entre taxones y porcentaje ocupado por horticultura en la 
cuenca. En negritas se muestran los valores significativos (p<0,05). 
 Taxones R p 
S. vetulus -0,362 0,01 
Hyalella -0,339 0,02 
Baetidae -0,462 0,001 
Caenis -0,39 0,006 
Entomobryoidea 0,311 0,03 
Dugesiidae 0,487 0,0004 
Hirudinea 0,316 0,03 
 
Análisis multivariados 
El análisis de redundancia indicó que la cobertura de la vegetación, el fósforo 
reactivo soluble, oxígeno disuelto, amonio y carbono orgánico explicaron el 32% de la 
variabilidad total en el ensamble de invertebrados. La significancia global para el 
primer eje canónico y para la suma de todos los ejes fue significativo (F= 6,768 y 
p=0,002; F= 2,260 y p= 0,002; respectivamente). Como la vegetación influyó en la 
riqueza y la abundancia de los taxones del ensamble, se consideró separadamente; se 
realizó un análisis parcial utilizando la vegetación como covariable (Fig.3.8). Este RDA 
explicó el 23% de la variación remanente. El primer y el segundo eje explicaron el 75% 
de la relación entre los taxones y el ambiente. El primer eje se correlacionó con PRS 
(0,6), amonio (NH4) (0,41) y porcentaje de carbono orgánico en el sedimento (Corg%) 
(0,04), representando un gradiente de uso de suelo. El segundo eje estuvo 
positivamente relacionado con oxígeno disuelto (OD) (0,66) y C org% (0,06), y 
negativamente relacionado a la conductividad (Conduct.) (-0,33).  
Este análisis mostró una correspondencia entre la abundancia de ciertos taxones 
de invertebrados y los gradientes (Fig 3.6, izquierda). Entomobryoidea, Poduroidea, 
Hirudinea, Dugessidae, Paracymus sp., Pomacea sp. y Enochrus sp. se 
correlacionaron con el uso de suelo hortícola, mientras que Hyalella sp., las especies 
de Simocephalus, Caenis sp., Baetidae, Ceratopogonidae y Tropisternus  sp. 
estuvieron negativamente relacionados. En diagrama de sitios de muestreo (Fig. 3.6, 
derecha), las muestras de sitios de referencia se localizaron en el sector izquierdo del 
diagrama de ordenamiento y casi todos los muestreos de sitios hortícolas a la derecha 
del diagrama, relacionados a mayores concentraciones de fósforo y amonio, reflejando 




Fig. 3.6. Análisis de Redundancia Parcial. Gráficos de datos ambientales y especies 
(izquierda) y sitios (derecha). Círculos blancos: sitios de referencia; círculos negros: sitios 
hortícolas. SJ: San Juan, MR: Martín, GA: Gato, ES: Sauce, SN: Sin Nombre, BU: Buñirigo, 
MO: Morales, DE: Destino. 1: Oct-2014, 2: Dic-2014, 3: Ene-2015, 4: Mar-2015, 5: May-2015, 
6: Oct-2015, 7: Dic-2015. Se muestran solo las variables ambientales que explicaron 
significativamente el ensamble de invertebrados. 
 
 
Segundo periodo: Noviembre 2016 - Marzo 2017 
 
Variables ambientales 
Las variables ambientales y las concentraciones de nutrientes se resumen en la 
tabla 3.8. En general se mantuvieron las características observadas en el periodo 
anterior: conductividades alrededor de 500 µs/cm, pH de neutros a alcalinos y la 
cobertura vegetal  mayor al 50% en casi todos los sitios. Se encontraron diferencias 
significativas en la temperatura (p=0,026), pH (p=0,035) y sólidos suspendidos 
(p=0,049), siendo los valores medios de estas variables menores en los sitios 
hortícolas que en los sitios de referencia.   Las concentraciones de nitrato, amonio y 
PRS fueron significativamente mayores en los arroyos hortícolas en comparación con 
los arroyos de referencia (p=0,002; p=0,007; p=<0,001 respectivamente). Las 
concentraciones medias de nitrato y PRS en los arroyos hortícolas mostraron valores 
entre 100 y 500 µg/L siendo la mayor concentración de nitrato en el A° Martín (442 
µg/L) y la mayor concentración de PRS en el Gato  (509 µg/L, mientras que en arroyos 
de referencia las concentraciones medias de nitrato y PRS variaron entre 10 y 100 
µg/L, con algunos valores extremos de nitrato en  Destino y Morales que superaron los 
100 µg/L y en Sin Nombre que superaron los 200 µg/L.  
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Tabla 3.8. Variables ambientales y concentración de nutrientes en arroyos. Valores medios y 
(rangos de variación). 
Variables Horticultura Referencia 
T° (°C) 20,4 (15-32) 23,6 (19-34) 
Conductividad (Cond.) (µS/cm) 392 (141-672) 578 (117-995) 
Oxígeno Disuelto (OD) (mg/L) 5,8 (2,7-8) 6,4 (2,6-12) 
pH 7,6 (7,3-8) 8,1 (7,2-8,8) 
Profundidad (cm) 25,1 (10-41,4) 28,2 (7-44,7) 
Sólidos suspendidos (SS) (mg/L) 28 (9,3-67) 73 (9-288) 
Carbono orgánico del sedimento (Corg%) 4,5 (2,2-10,7) 3,3 (1,4-6,5) 
Clorofila (µg/L) 33 (25-83,3) 27,3 (27-100) 
Cobertura de la vegetación (VEG) (%) 63,2 (25-83,3) 70,4 (27-100) 
Fósforo Reactivo Soluble (PRS) (µg/L) 290,2 (63-509) 93,2 (21-237) 
Nitrito (µg N- NO2
-
/L) 22,6 (4-68) 12,2 (1-39) 
Nitrato (µg N- NO3/L) 207,5 (15-442) 68,5 (7-215) 
Amonio (µg N- NH4
+




Se detectó clorpirifos en todas las muestras analizadas. Los arroyos hortícolas 
presentaron valores medios de 1550 (32-9127) ng/g p.s., correspondiendo las mayores 
concentraciones al Arroyo Martín  (3340 y 9127 ng/g p.s.), mientras que en los arroyos 
de referencia se detectaron valores medios de 237 (de 6 a 1239) ng/g p.s. (tabla 3.9). 
El 89 % de los sitios hortícolas presentaron al menos 2 plaguicidas detectados. 
Se determinó α y β-endosulfán y su producto de degradación, endosulfán sulfato: 
en los arroyos de referencia con concentraciones <0,1 ng p.s., mientras que en los 
arroyos hortícolas se determinaron concentraciones entre 0,1-1,3 ng/g p.s., siendo la 
sumatoria de estos compuestos significativamente mayor en arroyos hortícolas 
(p=0,003) comparado con los arroyos de referencia. Particularmente la frecuencia de 
detección de endosulfan sulfato fue significativamente mayor en los arroyos hortícolas 
(33-100 %) que en los arroyos de los sitios de referencia (0-33 %) (p<0,05). 
Asimismo, se detectó la presencia de DDT y sus productos de degradación DDE 
y DDD de 0,07 a 0,3 ng/g p.s. en arroyos hortícolas, y valores de <0,1 ng/g en los 
arroyos de referencia, a excepción de una muestra de Destino (0,15 ng/g p.s., enero). 
Como en este periodo en todas las muestras se detectó al menos un plaguicida, se 
calculó la frecuencia de detección como la proporción del total de plaguicidas 
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detectados y el número de muestreos por arroyo (tabla 3.10). Los arroyos Gato y El 
Sauce presentaron un gran número de plaguicidas detectados (14 y 15 
respectivamente) y el Gato también presentó la mayor frecuencia de detección de 
plaguicidas. 
 
Tabla 3.9. Número de plaguicidas detectado por arroyo, número de muestras y 
frecuencia de detección. 
 
 
Ensamble de invertebrados 
Se contabilizaron un total de 15688 especímenes y se identificaron 82 taxones, 
representando 54 familias y 18 órdenes (tabla 3.11). El anfípodo Hyalella, el planórbido 
Drepanotrema y el cladócero S. vetulus fueron los más abundantes en los sitios de 
referencia. Los colémbolos fueron los taxones más abundantes en sitios hortícolas, 
seguido de Hyalella, C. incisa y Dugesiidae. Los efemeropteros Baetidae y Caenis y 
los odonatos de la familia Libellulidae fueron abundantes en los arroyos de referencia, 
los decápodos Palaeomonetes  y Trichodactylidae, y los tricópteros Hydroptilidae y 
Cyrnellus se encontraron en sitios de referencia aunque en bajas densidades; todos 
estos taxones estuvieron ausentes en sitios hortícolas. 
 
Tabla 3.10. Densidad media (ind/m
2
) de los taxones identificados. 
   HORTICOLAS REFERENCIA 
GRUPO FAMILIA TAXONES Martín  El Gato El Sauce Sin Nombre Buñirigo Morales Destino 
COLLEMBOLA 
         
 
Entomobryoidea Entomobryoidea 229 111 53 5 7 3 1 
 













Martín  El Gato El Sauce Sin Nombre Buñirigo Morales Destino 
N plaguicidas detectados 8 14 15 9 6 9 8 
N muestras 3 2 4 3 4 3 4 
Frecuencia de detección 
de plaguicidas 
3 7 4 3 1,5 3 2 
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Ephemeroptera Baetidae Baetidae 
   
46 144 6 29 
 
Caenidae Caenis 












22 16 59 14 72 44 
 
Libellulidae Libellulidae 
   
6 1 6 6 
Heteroptera Belostomatidae Belostoma 
 
1 3 16 1 4 9 
 














   
 






Hebridae Hebridae (L) 




















    
Trichoptera Hydroptilidae Hydroptilidae 
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Diptera Ceratopogonidae Ceratopogonidae 












1 20 2 
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Tipulidae Tipulidae 
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4 3 9 3 13 37 
  
Tropisternus 
   





    
 
Noteridae Noteridae (L) 




   
1 
   
  
Suphisellus 








    
  
Coleoptera indet. 
   
1 
   
CRUSTACEA 
         
Amphipoda Hyalellidae Hyalella 1 73 
 
152 167 172 92 
Cladocera Chydoridae Chydoridae 







   
18 










9 5 83 53 44 179 
 
Sididae Diaphanosoma 
   
37 6 41 12 
Copepoda Calanoidea Calanoidea 






Ciclopoidea Ciclopoidea 1 10 5 30 10 43 37 
Decapoda Palaeomonidae Palaeomonetes 





   
1 
   
Ostracoda Cyprididae C. ihieringi 




























         
Hirudinea 
 








5 3 69 3 4 64 
MOLLUSCA 
         
Bivalvia Sphaeriidae Sphaeriidae 10 
 
2 
    
Gasteropoda Ampullaridae Pomacea 5 1 8 3 









      
3 
 
Physidae Physidae 3 
 
1 
    
 














         




Los taxones con densidad media menor a la unidad no se muestran. (L) indica estado 
juvenil o larva. Los nombres completos de las especies mencionadas se encuentran en el 
Anexo. 
 
En la tabla 3.11 se resumen los valores medios de las métricas calculadas para 
cada arroyo en el segundo periodo. La riqueza taxonómica y la densidad fueron 
significativamente mayores en los sitios de referencia (35 taxones y 845 ind/m2) en 
comparación con los sitios hortícolas (22 taxones y 274 ind/m2, p=<0,001). Sin Nombre 
fue el arroyo con mayor riqueza taxonómica (40 taxones registrados) y Destino fue el 
arroyo con mayor densidad (1081 ind/m2), mientras que el arroyo Martín fue el de 
menor riqueza (14 taxones) y El Sauce presentó la menor densidad (147 ind/m2). La 
diversidad (H’) fue mayor en los sitios de referencia que en los sitios hortícolas 
(p=0,046), con un valor medio de 2,2 en arroyos de referencia y 1,8 en sitios con 
horticultura, siendo el más diverso Sin Nombre y el menos diverso el Gato. 
 
Tabla 3.11. Métricas promedio por arroyo.  
 HORTÍCOLAS REFERENCIA 
 Martín  Gato El Sauce Sin Nombre Buñirigo Morales Destino 
Riqueza 14 24 26 40 31 32 35 
Densidad (ind/m
2
) 265 408 147 999 490 800 1081 
Diversidad (H’) 1,98 1,06 2,12 2,43 1,88 2,36 2,29 
 
 
El análisis cluster mostró tres agrupamientos de los sitios (fig. 3.7). El grupo A 
conformado por todas las muestras de sitios de referencia y los grupos B y C 
conformados por arroyos hortícolas. El grupo B agrupa las muestras de los sitios El 
Gato y El Sauce que a su vez se agrupan por arroyo, y el grupo C agrupó las muestras 
del Arroyo Martín  y un muestreo de El Sauce. Internamente en el grupo A se agrupan 
todos los muestreos de Buñirigo mientras que los restantes arroyos de referencia se 

















Fig 3.7. CLUSTER de los sitios muestreados en el segundo periodo en base a matriz de 
similitud con Bray Curtis. Símbolos negros: sitios hortícolas. Símbolos blancos: sitios de 
referencia. MR. Martín , ES: El Sauce, AG: del Gato, DE: Destino, MO: Morales, SN: Sin 
Nombre, BU: Buñirigo. 8: Nov-2016, 9: Dic-2016, 10: Ene-2017, 11: Mar-2017. 
 
 
La composición del ensamble en arroyos hortícolas y de referencia fue 
significativamente diferente (ANOSIM: R Global =0,67 y p=<0,001). El análisis 
SIMPER (tabla 3.12) mostró una disimilaridad promedio de 73% entre ambos grupos. 
Los colémbolos (Entomobryioidea) fueron el grupo que más contribuyó a la diferencia 
entre la composición del ensamble debido a su mayor densidad en arroyos hortícolas, 
seguido Hyalella y S. vetulus por sus mayores densidades en arroyos menos 








Tabla 3.12. Análisis SIMPER mostrando abundancias medias (transformadas por 
logaritmo) de los taxones y su contribución al 50% de la disimilaridad. 
 
Abundancia promedio  Contribución 
(%) 
Contribución 
Acum. (%) Taxones Hortícolas Referencia 
Entomobryoidea 4,3 1,1 5,1 5,1 
Hyalella 1,7 4,3 4,9 10,0 
Baetidae 0 2,9 4,4 14,4 
S. vetulus 1,1 3,6 4,2 18,6 
Drepanotrema 0,7 3,2 3,9 22,6 
S. daphnoides 0,3 2,6 3,5 26,0 
Coenagrionidae 1,7 2,9 3,1 29,1 
Chironomidae 0,7 2,7 3,1 32,2 
Liodessus 1,0 2,5 3,0 35,2 
Ciclopoidea 1,2 2,8 3,0 38,2 
Tropisternus 0 2,0 2,8 41,0 
Oligochaeta 1,0 2,1 2,7 43,7 
Diaphanosoma 0,1 1,7 2,7 46,4 
Caenis 0 1,4 2,5 48,9 
 
Correlaciones 
Las concentraciones de plaguicidas mostraron una correlación positiva con las 
concentraciones de nutrientes (tabla 3.13): los valores de nitrito estuvieron 
positivamente relacionados con la sumatoria de los distintos isómeros de endosulfán 
(R=0,52 y p=0,01), las concentraciones de nitrato con la sumatoria de DDTs (R=0,47 y 
p=0,025) y PRS al endosulfán total y DDTs (R=0,47 y p=0,024; R=0,47 y p=0,025; 
respectivamente). Las concentraciones de PRS y nitrato mostraron una correlación 
positiva con el porcentaje ocupado por horticultura en la cuenca (R=0,67 y p=0,0002; 
R=0,58 y p=0,002, respectivamente). 
 
Tabla 3.13. Correlaciones entre concentraciones de nutrientes, plaguicidas y % de horticultura 
en la cuenca. En negritas se muestran los valores significativos (p<0,05). 
 
 
∑ Endosulfanes ∑ DDTs % Ocupado por Horticultura 
Nitritos 0,52 0,24 0,32 
Nitratos 0,36 0,47 0,58 
PRS 0,47 0,47 0,67 
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La densidad se correlacionó positivamente con la cobertura de la vegetación 
(R=0,47, p=0,014). La riqueza y la densidad se relacionaron inversamente con PRS 
(R=-0,67 y p=<0,001; R=-0,4 y p=0,04 respectivamente) y al nitrato (R=-0,43 y 
p=0,028; R=0,4 y p=0,049 respectivamente), mientras que la diversidad (H’) se 
correlacionó de manera negativa con la concentración de PRS (R=-0,589 y p=0,001). 
La riqueza y la diversidad (H’) se correlacionaron negativamente a las concentraciones 
de clorpirifos (R=-0,424; p=0,044 ambos) y a la sumatoria de plaguicidas totales (R=-
0,492 y p=0,017 ambos), además la diversidad presentó una tendencia negativa en 
relación a la sumatoria de los isómeros de endosulfán (R=-0,39 y p=0,06). Tanto la 
riqueza como la densidad se correlacionaron negativamente con el porcentaje de la 
cuenca ocupado por horticultura (R=-0,66 y p=0,0003; R=-0,67 y p=0,0002, 
respectivamente).  
Se analizó la relación de los taxones más representativos con el porcentaje de 
horticultura en la cuenca. S. vetulus, Hyalella y Baetidae se correlacionaron 
negativamente con el porcentaje de horticultura, sólo Entomobryoidea se correlacionó 
positivamente. Los valores de significancia y del coeficiente de correlación se 
muestran en la siguiente tabla (3.14). 
 
Tabla 3.14. Correlaciones entre taxones y porcentaje ocupado por horticultura en la 
cuenca. En negritas se muestran los valores significativos (p<0,05).  
 Taxones R p 
S. vetulus -0,458 0,02 
Hyalella sp. -0,489 0,01 
Baetidae -0,454 0,02 
Caenis -0,368 0,06 
Entomobryoidea 0,47 0,01 
Dugesiidae 0,337 0,09 
C. incisa 0,2 0,33 
Hirudinea 0,364 0,07 
 
Análisis multivariados 
El análisis de redundancia indicó que el fósforo reactivo soluble,                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                   
la clorofila, el pH y la cobertura de la vegetación explicaron el 52% de la variabilidad 
total en el ensamble de invertebrados. La significancia global para el primer eje 
canónico y para la suma de todos los ejes fue significativo (F= 7,4; p=0,002 y F= 2,35; 
p= 0,002, respectivamente). Se realizó un análisis parcial utilizando la vegetación 
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como covariable. En este análisis, las variables que resultaron significativas fueron 
fósforo reactivo soluble, el pH, la clorofila y el carbono orgánico. Este RDA explicó el 
42% de la variación remanente. El primer y el segundo eje explicaron el 86% de la 
relación entre los taxones y el ambiente. El primer eje se correlacionó con PRS (-0,65), 
pH (0,57), clorofila (Clor) (0,34) y el porcentaje de carbono orgánico en el sedimento 
(Corg%) (-0,18). El segundo eje estuvo correlacionado con clorofila (Clor) (0,63), C org 
% (0,48) y PRS (-0,32).  
En diagrama de sitios de muestreo (Fig. 3.8, izquierda), las muestras de arroyos 
hortícolas se localizaron en el 3er cuadrante, relacionadas a altas concentraciones de 
PRS y el Carbono orgánico (%), reflejando el uso del suelo hortícola. Las muestras de 
arroyos sin horticultura se ubicaron de manera opuesta a las concentraciones de PRS 
y carbono orgánico (%). Este análisis mostró una correspondencia de abundancias 
con ciertos taxones de invertebrados a los gradientes (Fig 3.8, derecha). 
Entomobryoidea mostró una relación positiva con el PRS y C. incisa se relacionó con 
el carbono orgánico. Contrariamente, Caenis, Hyalella, Diaphanosoma, Ephydridae y 
Baetidae se relacionaron negativamente con el PRS y el carbono orgánico. Las 
especies de Simocephalus (S. vetulus y S. daphnoides), los coleópteros Paracymus, 
Liodessus, Tropisternus y Chironomidae estuvieron positivamente relacionados al pH, 
mientras que Oligochaeta, Belostoma, Coenagrionidae, Drepanotrema, Ciclopoidea y 
Biomphalaria y Uncancylus  se relacionaron además con la clorofila.  
 
Fig. 3.8. Análisis de Redundancia Parcial. Gráficos de datos ambientales y especies 
(izquierda) y sitios (derecha). Círculos blancos: sitios sin horticultura; círculos negros: sitios 
hortícolas. MR: Martín, GA: Gato, ES: Sauce, SN: Sin Nombre, BU: Buñirigo, MO: Morales, DE: 
Destino. 8: Nov-2016, 9: Dic-2016, 10: Ene-2017, 11: Mar-2017. Se muestran solo las variables 
ambientales que explicaron significativamente el ensamble de invertebrados. 
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3.3. Comparación entre ambos periodos 
 
El primer periodo abarcó una mayor amplitud temporal (de octubre a mayo) y un 
mayor número de muestras, mientras que en el segundo periodo los muestreos se 
realizaron en primavera y verano (de noviembre a marzo), siendo el número de 
muestras aproximadamente la mitad que el primer periodo. El arroyo San Juan 
permaneció seco durante el segundo periodo de muestreo, resultando en un menor 
número de muestras de arroyos hortícolas.  
En el primer periodo no se encontraron diferencias significativas entre las 
variables ambientales medidas, no obstante en el análisis multivariado se observa que 
los sitios de referencia se ordenaron por un gradiente de conductividad. En el segundo 
periodo, los arroyos de referencia presentaron mayores temperaturas y valores de pH 
más alcalinos que los arroyos hortícolas. También presentaron mayor concentración 
de sólidos suspendidos y una tendencia a altos valores de conductividad. Las mayores 
temperaturas del agua pueden deberse a la escasez de sombra que presentan estos 
arroyos y que el periodo de muestreo estuvo concentrado en los meses de mayor 
temperatura. La clorofila estuvo positivamente relacionada a las concentraciones de 
fósforo en el primer periodo, contrariamente en el segundo periodo dichas variables no 
presentaron correlación.  
En ambos periodos, las concentraciones de nutrientes en los arroyos hortícolas 
fueron significativamente mayores que en los arroyos de referencia, y estuvieron 
positivamente correlacionadas con el porcentaje de horticultura en la cuenca. En 
ambos periodos en el análisis multivariado los sitios hortícolas se ordenaron en 
relación a las concentraciones de PRS, además en el primer periodo en base al 
amonio y en el segundo al carbono orgánico del sedimento. En el primer periodo los 
arroyos de referencia se ordenaron en función de las bajas concentraciones de 
nutrientes y altas conductividades, mientras que en el segundo año se ordenaron en 
función del pH y la clorofila.  
Con respecto a los plaguicidas, en general las determinaciones fueron escasas, 
con algunos registros  altos aislados. En el primer periodo los arroyos hortícolas 
presentaron mayor frecuencia de detección y en el segundo periodo las 
concentraciones de endosulfan fueron significativamente mayores en arroyos 
hortícolas. Además, en el segundo periodo fue posible establecer correlaciones 
positivas entre las concentraciones de insecticidas y las concentraciones de nutrientes 
y negativas con las métricas de los ensambles. 
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Los ensambles de invertebrados asociados a vegetación presentaron 
características similares en ambos periodos con respecto al uso del suelo. En ambos 
periodos se determinaron mayor riqueza y densidad en arroyos de referencia que en 
los arroyos hortícolas. La riqueza estuvo negativamente correlacionada con el 
porcentaje de horticultura en la cuenca en ambos periodos y también la diversidad en 
el segundo periodo. 
Los taxones S. vetulus, Hyalella y Baetidae caracterizaron los sitios de referencia 
mientras que Collembola fue característico de los sitios con horticultura. Trichoptera 
(Cyrnellus e Hidroptylidae), Decapoda (Palaeomonetes, Aeglidae y Trichodactylidae) y 
el efemeróptero Caenis aparecieron sólo en sitios de bajo impacto, mientras que los 
arroyos hortícolas presentaron mayores densidades de Hirudinea y Dugessidae en el 
primer periodo y C. incisa en el segundo. El análisis de cluster mostró tres 
agrupamientos en ambos periodos, un grupo para arroyos de referencia, y dos grupos 
para arroyos hortícolas. El análisis de redundancia presentó una tendencia general de 
ordenamiento con el PRS como variable más representativa, ordenando los sitios 
hortícolas hacia mayores valores y los sitios de referencia hacia menores valores, 
indicando el uso del suelo en la cuenca. Entomobryioidea estuvo relacionado al 
carbono orgánico en el primero periodo y con el PRS en el segundo, Hirudinea y 
Dugesiidae  con el PRS y C. incisa con el carbono orgánico, mientras que S. vetulus, 
Hyalella, Baetidae, Caenis, S. daphnoides, Tropisternus, Biomphalaria y Drepanotrema 
estuvieron relacionadas a bajas concentraciones de PRS. Contrariamente, Paracymus 
y Enochrus se relacionaron a altas concentraciones de PRS en el primer año y a bajas 
concentraciones de PRS durante el segundo.  
 
 
3.4. Influencia de la vegetación y el uso del suelo sobre los ensambles 
 
La vegetación fue importante para la estructuración de los ensambles ya que la 
densidad de invertebrados estuvo correlacionada positivamente con la cobertura de la 
vegetación en ambos periodos y a la riqueza en el primero, como así también, el 
porcentaje de cobertura de la vegetación fue una variable que explicó 
significativamente el modelo de ordenamiento en los análisis multivariados (pág. 24 
primer periodo y pág. 33 segundo periodo).  
La vegetación  de los arroyos estudiados se clasificó siguiendo a Walker et al. 




Tabla 3.15. Tipos de vegetación determinados en los arroyos 
 
Los arroyos San Juan y Morales presentaron vegetación de tipo carpeta de 
plantas flotantes de pequeño tamaño y escaso desarrollo radicular, pero una alta 
cobertura. Este tipo de vegetación presentó en su mayoría bajos valores de oxígeno 
disuelto y clorofila, a excepción de valores altos de oxígeno (8,06-10 mg/L) en Octubre 
2015 y 355 µg/L clorofila en San Juan en Octubre 2014. Los arroyos Martín, Sauce y 
Buñirigo presentaron vegetación simple con Gymnocoronis como dominante, con 
abundante desarrollo de raíces y asociada a vegetación sumergida en escasa 
proporción, con un rango de cobertura variable; este tipo vegetacional estuvo 
acompañado muchas veces de algas filamentosas, altos valores de oxígeno y escasa 
clorofila (a excepción de dos valores extremos, uno en El Sauce y otro en Martín ). Los 
arroyos Gato, Sin Nombre y Destino presentaron una vegetación compleja, 
conformada por especies arraigadas y sumergidas como Ludwigia y como 
Myriophyllum, con gran desarrollo de hojas sumergidas y de sistema radicular, con 
cobertura en general alta; en general valores altos de oxígeno, presencia de algas 
filamentosas y alta concentración de materia orgánica, debido a la gran cantidad de 
vegetación.  
Se comparó entonces la densidad media (ind/m2) de los órdenes de 
invertebrados según el uso del suelo y según el tipo vegetacional. En la figura 3.9 se 
observa la comparación entre los arroyos Morales y San Juan, ambos con tipo de 
vegetación carpeta. Se puede observar una densidad media de entre 300 y 600 
ind/m2, con una dominancia de anfípodos en Morales y de Dípteros y Platelmintos en 
San Juan. Se observa también la presencia de ephemeroptera en Morales, ausente en 
San Juan. 
Tipo Vegetación Arroyos 
Carpeta 
(A) 
Plantas flotantes formando carpeta. Lemna, Azolla, 
Spirodela (+75%) acompañada por otras especies 
(Sagittaria, Ludwigia) 
San Juan, Morales 
Simple 
(B) 
Plantas emergentes (75%) con poco desarrollo de 
vegetación sumergida (25%), representado por 
Gymnocoronis, Polygonum, Hydrocleys, Ceratophyllum 




Diferentes tipos de vegetación, gran desarrollo de 
vegetación sumergida (50%): Ludwigia, Elodea, 
Myriophyllum, Ceratophyllum 





































Martin Buñirigo El Sauce
En la figura 3.10 se observa la comparación entre los arroyos con vegetación 
simple. Se observa una menor densidad media en comparación con el tipo de 
vegetación carpeta, aproximadamente 200 ind/m2, en Buñirigo una mayor densidad de 
cladóceros y anfípodos y en El Sauce y Martín  una mayor densidad de colémbolos. 
En el gráfico de comparación entre arroyos con vegetación compleja (fig 3.11) se 
observa una mayor densidad de individuos que en los ensambles de vegetación 
simple, pero menor densidad que los ensambles asociados a carpeta vegetal. Se 
observa también una mayor cantidad de grupos bien representados, aunque con una 
dominancia de cladóceros y anfípodos en los arroyos Sin nombre y Destino y por 



















































Figura 3.11. . Densidad media (logarítmica) de arroyos con vegetación compleja 
 
Se compararon las métricas riqueza, densidad (ind/m2) y diversidad (H’) de los 
arroyos que presentaron igual vegetación y distinto uso del suelo. Los resultados se 
muestran en la tabla 3.16.  
 
Tabla 3.16. Comparación de las métricas entre los arroyos con el mismo tipo de vegetación. Se 
muestran los valores de significancia. 
 
  Riqueza Densidad Diversidad 
CARPETA     
 San Juan vs. Morales 0,002 0,83 0,71 
SIMPLE     
 El Sauce vs. Buñirigo 0,043 0,011 0,16 
 Martín  vs. Buñirigo <0,001 0,056 0,13 
COMPLEJA     
 Gato vs. Sin Nombre 0,001 0,002 0,04 
 Gato vs. Destino 0,055 0,2 0,26 
 
En general los arroyos fueron diferentes en cuanto al número de especies aún 
con el mismo tipo de vegetación, a excepción de los arroyos Gato y Destino que no  
presentaron diferencias entre sí en ninguna métrica. La densidad fue diferente entre el 
Sauce y Buñirigo ambos con vegetación simple, y entre el Gato y Sin Nombre que 
presentaron además diferencias significativas en la diversidad.  
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Se realizó un ANOSIM de dos vías con los factores “vegetación” y “uso del 
suelo” para evaluar si existían diferencias en el ensamble de los tipos de vegetación y 
si, a su vez, fueron diferentes los usos del suelo dentro de cada tipo de vegetación. Se 
determinó que los tipos de vegetación presentaron ensambles diferentes (R Global= 
0,22; p=0,002). Se realizó un análisis de a pares y se determinó que el ensamble de 
invertebrados de vegetación simple fue diferente de la carpeta (R=0,36 y p=0,002) y 
de la vegetación compleja (R=0,24 y p=0,003), pero el ensamble de invertebrados de 
vegetación carpeta y compleja no difirieron entre sí (p=0,35). Aun así, la diferencia 
entre usos del suelo fue mayor que la diferencia entre los tipos de vegetación (R 
Globlal=0,545 y p=0,001), por lo tanto el uso del suelo tiene mayor influencia que el 






En general los arroyos estudiados presentaron características similares en 
cuanto a las variables ambientales. No obstante, todos los sitios asociados a 
horticultura presentaron mayores concentraciones de nutrientes que los sitios de 
referencia. Estas mayores concentraciones de nutrientes sugieren el aporte de los 
fertilizantes aplicados en los cultivos. Repetidamente se informa en la bibliografía 
elevadas concentraciones de nutrientes en sitios adyacentes a cultivos agrícolas, 
reflejando el efecto del uso de suelo en la cuenca en la química del agua. Arbuckle y 
Downing (2001) estudiaron la relación N:P en 113 lagos de Iowa y la proporción de 
uso del suelo agrícola y pasturas dentro de la cuenca. Observaron que el cociente 
NT/PT se relacionó positivamente con la agricultura y negativamente con las pasturas. 
Figueiredo et al. (2010) mostraron que el cambio de uso del suelo de pasturas a 
agricultura incrementa las concentraciones de nitratos en arroyos donde los cultivos 
bordeaban los márgenes. Mugni et al. (2013b) determinaron mayores concentraciones 
en un arroyo rodeado por un cultivo fertilizado que el mismo arroyo cuando el cultivo 
no fue fertilizado. Rimoldi et al. (2018) estudiaron la cuenca del arroyo del Gato y 
determinaron en los sitios de muestreo de la cuenca baja (cercanos al sitio de 
muestreo del presente trabajo) elevadas concentraciones de nutrientes, 15-20 mg N-
N03
-/L de nitratos, 1,3 de fósforo y 0,4-14 mg/L de amonio, y estos sitios presentaron la 
peor calidad del agua. Los trabajos anteriormente citados excepto Rimoldi et al. (2018) 
corresponden a estudios sobre el uso del suelo agrícola, los estudios sobre 
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concentraciones de nutrientes en arroyos hortícolas son escasos. Los resultados del 
presente trabajo de tesis indican que el efecto de la horticultura sería semejante al de 
la agricultura, en ambos casos hay una transferencia de nutrientes a los arroyos 
debido a la fertilización de los cultivos en la cuenca.  
La clorofila estuvo positivamente relacionada a las concentraciones de PRS en el 
primer periodo, se podría prever un incremento de clorofila debido al incremento de 
nutrientes (Wetzel 1981), sin embargo no se determinaron mayores concentraciones 
de clorofila en los arroyos hortícolas. La presencia de macrófitas y la turbidez del agua 
posiblemente moderen el efecto del aumento de nutrientes sobre la abundancia de 
fitoplancton. 
Los arroyos de referencia se ordenaron en función de la conductividad en el 
primer periodo. En estos arroyos el nivel freático está cerca de la superficie. Cellone et 
al. (2018) estudiaron el agua subterránea de Punta Indio, una zona cercana a los sitios 
de muestreo de la Reserva y determinaron valores de conductividad de entre 2000 y 
3000 µS/cm. El presente trabajo se realizó en los meses cálidos, donde el caudal de 
los arroyos disminuye debido a una mayor evapotranspiración (Sala et al. 1973). Los 
mayores niveles de conductividad podrían deberse tanto al aporte de las aguas 
subterráneas como a la evapotranspiración. Por el contrario, en la zona hortícola, la 
mayor necesidad de agua para riego debido a la impermeabilización del suelo por los 
invernaderos, sumado a la explotación del agua subterránea para el abastecimiento de 
la ciudad de La Plata y otras localidades cercanas produjo un cono de depresión de 
los niveles freáticos y del acuífero Puelche (Laurencena et al. 2008), lo que genera 
que en las nacientes de los arroyos de la zona periurbana el nivel freático esté a más 
de 15m como fue observado por Varela et al. (2002) en el Arroyo del Gato.  
En el segundo periodo los arroyos de referencia presentaron mayores registros 
de temperatura, pH y sólidos suspendidos, y en el análisis de redundancia las 
muestras de los sitios de referencia se ordenaron en función del incremento de pH y 
clorofila. Zhang et al. (2018) estudiaron las comunidades de invertebrados de más de 
350 sitios en la cuenca del Rio Hun-Tai en China, analizando el porcentaje de 
pasturas, áreas agrícolas, áreas residenciales y bosque en cada sitio. Agruparon los 
sitios en áreas menos impactadas, áreas moderadamente impactadas y áreas 
altamente impactadas; los sitios más impactados, relacionados con menor densidad y 
diversidad de familias de invertebrados, presentaron mayores valores de fósforo total y 
menores de pH, mientras que los sitios de impacto intermedio presentaron menores 
valores de fósforo total y mayores de pH, similar a los resultados del presente trabajo.  
 114 
 
Molina et al (2017) estudiaron la  influencia de diferentes usos del suelo: bosque 
nativo, bosque implantado, vegetación arbustiva y herbácea, ganadería (intensiva y 
extensiva), cultivos intensivos y usos mixtos (cultivo de café y cítricos, área urbana, 
autopistas, instalaciones rurales) en arroyos de Brasil, a diferentes escalas: local, red 
de drenaje (uso del suelo en los 30m de zona buffer del arroyo) y cuenca. 
Determinaron un agrupamiento de arroyos con alta conductividad, sólidos disueltos, 
pH y temperatura del agua asociados a áreas con ganadería, presencia de vegetación 
arbustiva y herbácea en la cuenca (sin sombreado) y a áreas con uso del suelo mixto, 
y en un diagrama de ordenamiento estos sitios se ordenaron de manera opuesta a los 
cultivos intensivos (caña de azúcar). Los autores plantean que el ganado remueve el 
fondo y genera un incremento en sólidos en suspensión, incrementando la turbidez del 
agua. En el presente trabajo, en los arroyos de referencia se realiza ganadería 
extensiva, incluso en la Reserva; en estos sitios se observó la presencia de ganado en 
varias oportunidades, también de pisadas y materia fecal dentro y en los alrededores 
del cauce, no así en los arroyos hortícolas. Las mayores concentraciones de sólidos 
en suspensión podrían deberse a la resuspensión de material particulado por efecto 
del ganado en estos arroyos. Asimismo, el pastoreo y pisoteo seguramente 
disminuyen la cobertura y generan mayor radiación (por escasez de sombra), 
incrementando la temperatura del agua y la evapotranspiración, lo que podría influir en 
la conductividad junto al aporte de las aguas subterráneas.  
 
Plaguicidas 
Los presentes resultados de la frecuencia de detección de insecticidas y las 
mayores concentraciones determinadas en arroyos con horticultura son consistentes 
con la literatura. Kreuger et al. (2008) estudiaron arroyos y ríos hortícolas en Suecia, 
detectando regularmente fungicidas e insecticidas y varios compuestos, principalmente 
los piretroides, excedieron los niveles guía de calidad de aguas de la legislación 
Sueca. Kammerbauer y Moncada (1998) estudiaron varios sistemas de agua dulce 
(ríos, agua de pozo y lagunas) en Honduras con uso de suelo agrícola y hortícola. Las 
muestras de agua de sitios hortícolas presentaron mayor número de plaguicidas 
detectados y una mayor frecuencia de detección que los sitios agrícolas. A su vez, en 
los sitios hortícolas se determinaron las mayores concentraciones de p,p′-DDT, 
heptacloro, endosulfán y clorpirifos.  Mac Laughlin et al. (2017) estudiaron la 
concentración de plaguicidas en los sedimentos del fondo del Arroyo Carnaval, 
localizado dentro del área de estudio del presente trabajo. Encontraron altas y 
frecuentes concentraciones de clorpirifos, piretroides y AMPA (producto de 
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degradación de glifosato). Se determinaron concentraciones elevadas de clorpirifos 
(2258 ng/g) y lambdacialotrina  (649 ng/g). El patrón registrado en el presente estudio 
es consistente con las concentraciones medidas de clorpirifos y endosulfan en aire, en 
el mismo área de estudio (Colombo et al. 2015). Las concentraciones máximas en aire 
fueron medidas en Olmos, en un sitio ubicado entre los arroyos El Sauce y El Gato; 
mientras que los valores mínimos fueron determinados en una cuenca ganadera en 
Magdalena, cercano a los sitios de referencia del presente trabajo. Las detecciones 
ocasionales y en bajas concentraciones de los arroyos de referencia son consistentes 
con el transporte atmosférico de largo alcance de los sitios de aplicación (Weber et al., 
2010).  
Las concentraciones de plaguicidas medidas en los arroyos hortícolas del 
presente trabajo sugieren la contribución de los cultivos adyacentes. Las altas 
concentraciones de nutrientes y las mayores concentraciones y frecuencias de 
detección de plaguicidas en los arroyos hortícolas sumado a las correlaciones 
positivas entre las concentraciones de nutrientes, el porcentaje de horticultura y las 
concentraciones de plaguicidas, indicarían la incorporación simultánea de nutrientes y 
plaguicidas a los arroyos en coincidencia con eventos de escorrentía posteriores a las 
aplicaciones en los cultivos. Esto estuvo representado tanto por los gradientes de PRS 
obtenidos en los análisis multivariados  en ambos periodos, indicando el uso del suelo, 
como por las correlaciones de las concentraciones de nutrientes y las concentraciones 
de plaguicidas en el segundo periodo. Mangiafico et al. (2009) estudiaron la 
escorrentía producida por lluvias en diferentes cultivos (viveros  y cultivos de cítricos y 
paltas) en California, determinando las concentraciones de nitritos, nitratos y 
plaguicidas en la escorrentía superficial. Las concentraciones medias de nitrito-nitrato 
fueron aproximadamente 5 (0,07 a 31) mg N-NO3/L y para PRS 1,5 (0,01-8,1) mg/L, 
estos últimos excediendo los valores de referencia del agua de USEPA. Los valores de 
piretroides, organofosforados y organoclorados fueron en general menores a la CL50 
de Daphnia magna, excepto clorpirifos y organoclorados (DDT, DDE y DDD). Egler et 
al. (2012) determinaron mayores valores de nutrientes y concentraciones de 
plaguicidas en arroyos con agricultura que en sitios con bosques o pasturas. 
Asimismo, Marrochi (2018) determinó correlaciones positivas entre las 
concentraciones de PRS, clorpirifos, plaguicidas totales y unidades tóxicas en arroyos 
con agricultura  en Arrecifes, al norte de la provincia de Buenos Aires. Estos trabajos 
confirman que los nutrientes y plaguicidas que se aplican en los cultivos ingresan a los 
arroyos con la escorrentía superficial. Como se mencionó anteriormente, la mayoría de 
la bibliografía remite a estudios en arroyos agrícolas, la información disponible sobre 
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cuencas  hortícolas es escasa; el presente trabajo indica que el efecto del uso de 
agroquímicos en la horticultura sería similar a la agricultura.  
 
Ensambles de invertebrados 
Los arroyos hortícolas presentaron menor riqueza y menor densidad de 
invertebrados que los arroyos de referencia. A su vez, en ambos periodos existió una 
correlación negativa entre el porcentaje de horticultura en la cuenca y las 
concentraciones de nutrientes con la riqueza de taxones, y en el segundo periodo una 
correlación negativa entre la riqueza de taxones y las concentraciones de clorpirifos y 
plaguicidas totales. El número de especies es un índice natural de la estructura de la 
comunidad (Magurran y McGill 2011) y es una métrica importante en los estudios de 
comunidades ya que la presencia o ausencia de un grupo es un indicador del estado 
de los ecosistemas; este enfoque es la base de muchos índices bióticos de la calidad 
del agua con invertebrados (Barbour et al. 1999, Figueroa et al. 2003, Rios-Touma et 
al. 2014). Beketov et al. (2013) estudiaron el efecto de los plaguicidas en la riqueza 
taxonómica regional de invertebrados en arroyos de Europa y Australia, considerando 
trabajos que incluyeron determinaciones de la exposición a plaguicidas y medidas de 
factores ambientales. Compararon grupos de sitios caracterizados por niveles de 
contaminación por plaguicidas determinados por unidades tóxicas, que es la relación 
entre valores de plaguicidas determinados y la CL50 de Daphnia magna (ver Tomlin 
2000, Liess y van der Ohe 2005), concluyendo que la exposición a los plaguicidas 
causó la disminución de la riqueza en ambas regiones, tanto a nivel de especies como 
a nivel de familia. Los plaguicidas  causan mortalidad en algunas especies, 
provocando la desaparición de algún grupo en los arroyos o la disminución de la 
densidad de otros, lo que genera la disminución de la riqueza y de la densidad del 
ensamble de invertebrados.  
En el presente estudio, los crustáceos S. vetulus y Hyalella sp. y los 
efemerópteros Baetidae y Caenis sp. fueron los taxones mejor representados en los 
sitios de referencia, mostrando una fuerte reducción de su abundancia en los arroyos 
hortícolas y se relacionaron de manera opuesta al gradiente que indicó uso del suelo 
en los análisis de redundancia (representado por PRS, amonio y carbono orgánico). 
Los cladóceros de la familia Daphniidae son los más comúnmente utilizados en 
biomonitoreo debido a su sensibilidad a plaguicidas (Zhou et al., 2008). Simocephalus 
vetulus es una especie cosmopolita asociada a la vegetación acuática de ambientes 
eutróficos, muy utilizada como modelo de ensayos de toxicidad (Chen et al., 2004; 
Schroer et al., 2004; Willis et al., 1995). De manera similar, los anfípodos del género 
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Hyalella son utilizados frecuentemente  como organismos de monitoreo (Nebeker and 
Miller, 1989). Mugni et al. (2011) determinaron la toxicidad en agua de escorrentía y 
del cauce para H. curvispina en coincidencia con la primer lluvia con posterioridad a la 
aplicación en el cultivo adyacente en el A° el Sauce, en un sitio cercano al punto de 
muestreo del presente trabajo. Paracampo et al (2012) determinaron toxicidad en agua 
de escorrentía para H. curvispina en parcelas experimentales de soja con 
simulaciones de lluvia hasta aproximadamente un mes con posterioridad a cada 
aplicación de cipermetrina, endosulfán y clorpirifos. Mac Laughlin et al. (2017) 
estudiaron la toxicidad del sedimento para H. curvispina en el Arroyo Carnaval, 
localizado entre los arroyos San Juan y Martín; registraron mortalidad y una 
disminución del crecimiento en los organismos expuestos a sedimentos que 
presentaron las mayores concentraciones de insecticidas. Considerando estos 
resultados, S. vetulus y Hyalella sp. siendo abundantes en los ambientes regionales y 
sensibles a plaguicidas, pueden ser considerados como indicadores del impacto de 
plaguicidas en arroyos pampeanos.  
Los efemerópteros son considerados en muchos índices y métricas para evaluar 
calidad ambiental (Barbour et al. 1999), típicamente el índice ETP (Ephemeroptera, 
Trichoptera y Plecoptera). En general se distribuyen en ambientes bien oxigenados, 
Baetidae asociado a vegetación y Caenidae a ambientes de corrientes lentas 
(Domínguez et al. 2009). Caenis es considerado un taxón sensible por Liess y von der 
Ohe (2005). De manera similar al presente estudio, Suren (1994) determinó una alta 
abundancia de Baetidae en arroyos con pasturas mientras que estuvo pobremente 
representado en arroyos agrícolas en Nepal, y Zhang et al. (2018) determinaron 
menores densidades de Baetidae en los sitios más contaminados y mayores 
densidades de este grupo en los sitios menos disturbados en China.  Trichoptera y 
Decapoda, ambos considerados sensibles por Liess y von der Ohe (2005) se 
encontraron sólo en arroyos de referencia en el presente estudio. 
Por el contrario, en los arroyos hortícolas Entomobryoidea, Dugessidae e 
Hirudinea estuvieron bien representados y mostraron bajas densidades en los sitios de 
referencia durante el primer periodo. En el segundo periodo, los dos taxones que 
caracterizaron a los sitios hortícolas fueron Entomobryoidea (colémbolos) y C. incisa 
(ostrácodos). De manera similar, Egler et al. (2012) estudiaron la calidad el agua y los 
invertebrados bentónicos relacionados con usos de suelo de bosque, pasturas y 
agricultura intensiva en Brasil, y en arroyos agrícolas determinaron altas densidades 
de colémbolos junto con bajos valores de riqueza y mayores concentraciones de 
nutrientes. Wang et al. (2016) determinaron que el agregado tanto de fertilizantes 
orgánicos (torta de soja) como inorgánicos en plantaciones de álamo produjo un 
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aumento de las densidades de colémbolos en suelo, interpretado como resultado de 
un incremento en la disponibilidad de alimento. Endlweber et al. (2006) estudiaron los 
efectos de la aplicación de clorpirifos y dimetoato sobre la densidad y la estructura de 
los colémbolos del suelo, determinando una fuerte reducción de los Sminthuroidea 
luego de las aplicaciones y un incremento en las densidades de Protaphorura 
(Poduroidea), similar a los resultados de este trabajo de tesis. Los autores plantean 
que este incremento podría deberse a la recolonización más que a la reproducción 
fundamentalmente en las especies epígeas (como Poduroidea y Entomobryiodea) ya 
que los sistemas de estudio eran abiertos.  
Si bien estos últimos trabajos fueron realizados en ecosistemas terrestres, se 
hace referencia a procesos ecosistémicos generales: el agregado de fertilizantes 
incrementa la producción primaria y en consecuencia la materia orgánica, tanto de 
sistemas terrestres como acuáticos; la recolonización por parte de algunos grupos 
debido a la disponibilidad de nichos se da en sistemas abiertos que presenten 
conectividad. La recolonización en ambientes acuáticos es un proceso a escala 
regional (Palmer et al. 1996), puede darse por aportes de las nacientes (Meyer et al. 
2007, Orlinskiy et al. 2015), de la planicie de inundación o el ambiente terrestre 
circundante (Robinson et al. 2002). Por consiguiente, en los arroyos podrían confluir 
ambos procesos, tanto la recolonización como el  aprovechamiento de los mayores 
recursos disponibles, derivando en las mayores densidades de colémbolos 
observadas en los arroyos hortícolas en el presente trabajo. 
Dugessidae e Hirudinea son ambos considerados tolerantes por Liess y von der 
Ohe (2005), por lo que se esperaría una comparativamente elevada abundancia en 
sitios hortícolas, consistente con las mayores densidades observadas en el presente 
trabajo. La especie de ostrácodo C. incisa estuvo correlacionada al porcentaje de 
carbono orgánico en el sedimento. Cortelezzi et al. (2015) estudiaron el efecto del 
agregado experimental de nutrientes sobre el ensamble de invertebrados en el arroyo 
La Choza, un arroyo pampeano de la provincia de Buenos Aires, y registraron que los 
ostrácodos incrementaron su abundancia después de la fertilización.  
Se determinó que la estructura de la vegetación influye en la estructura del 
ensamble de invertebrados ya que la riqueza taxonómica y la densidad estuvieron 
positivamente correlacionadas a la cobertura vegetal. Begon et al. (2006) plantean que 
la riqueza específica de los animales está relacionada a la heterogeneidad espacial 
producida por la vegetación. En los arroyos pampeanos, las macrófitas son las 
principales responsables de la heterogeneidad del hábitat tanto espacial como 
temporal (Giorgi et al. 2005). Varios autores han evaluado el rol de la vegetación en la 
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estructuración de las comunidades de invertebrados, y se ha determinado que la 
complejidad de la vegetación está asociada a una mayor abundancia de invertebrados 
y una mayor riqueza (Ferreiro et al., 2014; Walker et al., 2013). Los resultados indican 
que a mayor cobertura de la vegetación y mayor complejidad de la misma, la riqueza y 
la abundancia de invertebrados será mayor. No obstante, el uso del suelo mostró una 
mayor incidencia en la composición de los taxones: arroyos con uso del suelo y 
vegetación similares presentarán un ensamble de invertebrados similar, pero si el uso 
del suelo es diferente, el ensamble de invertebrados será distinto, aunque el tipo de 
vegetación sea el mismo. Asimismo, la riqueza fue en general menor en los sitios 
hortícolas, aún con vegetación similar, lo que sustenta a la riqueza como un buen 
indicador del uso del suelo en estos ambientes. Los análisis de partición de la varianza 
permiten evaluar las variables de manera diferencial, por lo que el análisis de 
redundancia parcial permitió evaluar de manera efectiva el ensamble de invertebrados 
en relación al uso del suelo, considerando el efecto de la vegetación separadamente.  
En este trabajo los patrones observados en arroyos hortícolas fueron similares a 
los registrados en usos de suelo agrícola. Por ejemplo, Malacarne et al. (2016) 
estudiaron los invertebrados acuáticos y la descomposición de la hojarasca en arroyos 
con distinto uso del suelo (urbano, agrícola y áreas de bosque preservado) en Brasil, 
determinando mayores valores de riqueza y abundancia en arroyos de referencia. 
Consistentemente con este estudio, los taxones de invertebrados sensibles se 
encontraron sólo en sitios de referencia, siendo la comunidad de invertebrados 
significativamente diferente de las comunidades de usos de suelo urbano y agrícola. 
Fierro et al. (2017) estudiaron el ensamble de invertebrados de arroyos de bosque 
nativo, bosque implantado y uso de suelo agrícola en Chile, determinaron mayores 
concentraciones de nutrientes y menor riqueza taxonómica y diversidad en cuencas 
agrícolas comparadas con otros usos de suelo. Si se considera que la horticultura 
representa un uso más intensivo debido a la diversidad de productos utilizados y por la 
mayor frecuencia de aplicación, la horticultura puede ser considerada como una forma 






















En el presente trabajo se estudió el impacto de la utilización de agroquímicos en 
el Cinturón Hortícola Platense a varias escalas de trabajo, organismo, población y 
comunidad.  
Se determinó que Simocephalus vetulus es una de las especies de amplia 
distribución, abundante en los ambientes regionales, más sensibles a los plaguicidas 
en comparación con otras especies de crustáceos, particularmente para 
lambdacialotrina y glifosato. Su tamaño comparativamente grande facilitó su 
observación y manipulación, características que contribuyen a su utilización como 
modelo de estudio, mientras que por su sensibilidad resulta de gran utilidad como 
herramienta para determinar toxicidad. Se concluye que S. vetulus presenta 
características adecuadas para ser considerada como modelo local para la evaluación 
del impacto por agroquímicos.  
Los resultados de los experimentos de exposición a repetidos pulsos efímeros de 
toxicidad indicaron que una población expuesta a piretroides (lambdacialotrina y 
cipermetrina) disminuirá su longevidad, tasa de alimentación y fecundidad, resultando 
en la disminución de su densidad poblacional. Se concluye que distintas especies de 
invertebrados se verán afectadas de manera diferencial debido a su diferente 
sensibilidad, resultando en cambios en la estructura del ensamble. 
Se confirmó la hipótesis, la utilización de fertilizantes en cuencas hortícolas 
contribuye al incremento de las concentraciones de nutrientes en las aguas 
superficiales. Asimismo, la aplicación de plaguicidas en los cultivos incrementa su 
concentración en los sedimentos de los arroyos adyacentes. 
Se confirma la hipótesis que la aplicación de agroquímicos en los cultivos afecta 
a los ensambles de arroyos adyacentes formados por organismos de diferente 
sensibilidad, modificando la composición y la estructura del ensamble por pérdida de 
organismos sensibles y aumento de la densidad de grupos taxonómicos tolerantes. 
Los arroyos hortícolas se caracterizaron por menor riqueza y densidad, y por 
ensambles conformados por colémbolos (principalmente Entomobryoidea) y grupos 
taxonómicos tolerantes como Entomobryioidea, y Dugessidae, mientras que los 
arroyos de referencia se caracterizaron por su mayor riqueza y densidad y por 
ensambles con dominancia de grupos sensibles a los plaguicidas: S. vetulus, Hyalella, 
Baetidae y Caenis. 
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Se concluye que S. vetulus y Hyalella sp. son buenos indicadores del impacto 
producido por la horticultura en los arroyos pampeanos, como así también las 
concentraciones de nutrientes y la riqueza de taxones.  
Se confirma la hipótesis general, la aplicación de agroquímicos en el Cinturón 
Hortícola Platense deteriora la calidad del agua y modifica la estructura de los 
ensambles de invertebrados de los arroyos adyacentes. La horticultura tal como se 
desarrolla en el Cinturón Hortícola Platense causa un daño a la biota resultando en 






Lista de nombres completos de las especies mencionadas en apartado 1.3.2 
Sensibilidad de Simocephalus vetulus en relación a otros crustáceosdel Capítulo 1 y 
de las tablas 3.5 y 3.10 del Capítulo 3.  
 
ANOSTRACA 




Gammarus pseudolimnaeus Bousfield, 1958. 
G. pulex (L., 1758). 
Hyalella azteca (Saussure, 1858). 
H. curvispina Shoemaker, 1942. 
 
CLADOCERA 
Ceriodaphnia dubia Richard, 1895. 
C. silvestrii  (Daday, 1902). 
Daphnia ambigua Scourfield, 1947. 
D. carinata King, 1852. 
D. cucullata Sars, 1862. 
D. galeata Sars, 1864 
D. longispina Müller, 1776 
D. magna Straus, 1820. 
D. pulex Leydig, 1860. 
Simocephalus daphnoides Herrick 1892. 






Acartia clausi Giesbrecht, 1889 
Phyllodiaptomus (Ctenodiaptomus) annae (Apstein, 1907). 
Diaptomus forbesi Light, 1938. 
Oithona similis Claus, 1866. 
Temora longicornis (Müller O.F., 1785). 
 
OSTRACODA 
Chlamydotheca ihieringi (Sars, 1909). 
C. incisa (Claus, 1892). 
 
ISOPODA 
Asellus aquaticus (Linnaeus, 1758). 
Proasellus coxalis (Dollfus, 1892). 
 
DECAPODA 
Macrobrachium lanchesteri (de Man, 1911). 
M. lar (Fabricius, 1798). 
M. roserbergi (de Man, 1879). 
Neocaridina denticulata (De Haan, 1844 [in De Haan, 1833-1850]). 
Procambarus clarkii (Girard, 1852). 
Spiralothelphusa hydrodroma (Herbst, 1794). 
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